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Seit Anfang der 90er Jahre besteht ein großes öffentliches Interesse an möglichen Wirkungen 
von Umweltchemikalien auf den Hormonhaushalt von Organismen (endokrine Disruption) 
(Colborn et al., 1993; Vos et al., 2000). Unter anderem wurden epidemiologische Studien zu 
sinkenden Spermienzahlen (Carlsen et al., 1992; Sharpe & Skakkebaek, 1993; Auger et al., 
1995; Irvine et al., 1996; Lerchl & Nieschlag, 1996), zur Zunahme von Hoden- und Brust-
krebs sowie zu makroskopischen Veränderungen von Geschlechtsorganen (Thierfelder et al., 
1995; Schlumpf & Lichtensteiger, 1996; Harrison et al., 1997; Bianca et al, 2003; Saiyed et 
al., 2003) beim Menschen mit Umweltbelastungen in Verbindung gebracht. Ob tatsächlich ein 
Kausalzusammenhang besteht, kann noch nicht abgeschätzt werden (Matthiessen, 2000; 
Eertmans et al., 2003; Sharpe, 2003; Sharpe & Skakkebaek, 2003; Sharpe & Irvine; 2004). 
Als Umweltchemikalien werden Substanzen bezeichnet, die ohne menschliches Zutun in der 
Umwelt nicht oder nicht in so hoher Konzentration vorkommen (UBA, 1988, zitiert in Nagel, 
1988). 
Ein endokriner Disruptor ist ein exogener Stoff, der die Funktion des einheitlichen Konzeptes 
hormoneller Wirkung in einem Organismus oder seiner Nachkommen in einem Ausmaß ver-
ändert, dass die Grenzen homöostatischer Kontrolle überschritten werden. Alle anderen Fälle 
einer Hormonveränderung durch einen Stoff werden mit dem Begriff endokriner Modulator 
bezeichnet. Ein potenzieller endokriner Disruptor ist eine Substanz, die Eigenschaften zeigt, 
die möglicherweise in einem intakten Organismus zu einer endokrinen Fehlfunktion führen 
(European Commission, 1997). 
Als endokrine oder potenziell endokrine Disruptoren werden derzeit neben natürlich vor-
kommenden Phytoöstrogenen, synthetische Östrogene (aus Kontrazeptiva) und zahlreiche 
nichtsteroide Umweltchemikalien diskutiert. Hierzu zählen u.a. Chlororganika, (z.B. DDT, 
PCB, Lindan, Toxaphen), Triazine (z.B. Atrazin), p-Alkylphenole (z.B. Nonylphenol), 
Bisphenol A, Phthalate und Organozinnverbindungen (TBT) (Schäfer et al., 1996; Gies, 1997; 
Müller, 1997). 
Eine Änderung im Hormonhaushalt durch einen endokrinen Disruptor kann durch eine Stö-
rung der Synthese, der Sekretion, des Transports, der Bindung an Rezeptoren, der 
Wirkungsweise oder der Elimination von endogenen Hormonen im Körper hervorgerufen 
werden. Die meisten Studien beschäftigten sich bisher mit östrogen wirksamen Substanzen. 
Untersucht wird jedoch auch die Wirkung von Antiöstrogenen, (Anti-) Androgenen, thyroid-






Antagonisten des Ecdysteroidrezeptors und Juvenilhormonanaloga. 
Für verschiedene Vertebraten sind Phänomene wie z.B. Verweiblichung der Männchen, Bil-
dung von Intersexen, Verringerung der Fruchtbarkeit oder Änderungen des Sexualverhaltens 
in belasteten Lebensräumen beschrieben (Guillette & Guillette, 1996; Colburn & Thayer, 
2000). Beispielsweise traten bei jungen männlichen Alligatoren verringerte Testosteronplas-
maspiegel, verkümmerte Penisse und Intersexbildung durch Kontamination des Lake Apopka 
(Florida) mit DDT und anderen Pestiziden auf (Guillette & Guillette, 1996; Crain et al., 
1998). Auch bei Invertebraten kann die komplexe hormonelle Regulation in vielfältiger Weise 
durch endokrin wirksame Substanzen gestört werden. Dies zeigen die durch TBT und andere 
Organozinnverbindungen verursachten Inter- und Imposex-Phänomene bei Vorderkie-
merschnecken, die zu Populationseinbrüchen dieser Tiere führten (Bright & Ellis, 1990; 
Bettin et al., 1996; Oehlmann et al., 1996 und 1998). Die androgene Wirkung von Organo-
zinnverbindungen beruht bei Vorderkiemerschnecken auf der Hemmung der Cytochrom        
P 450-abhängigen Aromatase (Matthiessen & Gibbs, 1998). Dieses Enzym ist für die 
Umwandlung von Androstendion in Östron bzw. von Testosteron in 17ß-Östradiol 
verantwortlich. Für Crustaceen haben beispielsweise Laborexperimente mit Daphnia magna 
gezeigt, dass durch 17α-Ethinylöstradiol und 4-Iso-Nonylphenol (Kopf, 1997) und PCP 
(Parks & LeBlanc, 1996) die Reproduktion reduziert und durch Diethylstilbestrol die Frucht-
barkeit der F2-Generation vermindert wird (Baldwin et al., 1995). 
Zu endokrinen Effekten und ihnen zugrunde liegenden Wirkmechanismen ist bei Invertebra-
ten bislang am wenigsten bekannt (Ankley et al., 1998; Hutchinson et al., 1999; Vos et al., 
2000; Hutchinson, 2002; Oehlmann & Schulte-Oehlmann, 2003). Invertebraten sind bedeu-
tende Glieder aquatischer Lebensgemeinschaften, weshalb durch endokrine Disruption 
bedingte Einbrüche in Populationen drastische Auswirkungen auf aquatische Nahrungsnetze 
haben können. Es wurden bisher vorwiegend Laboruntersuchungen durchgeführt, wobei die 
in Oberflächengewässern möglicherweise vorkommenden Interaktionen zwischen Chemika-
lien, die Wechselwirkungen mit biotischen und abiotischen Faktoren sowie die zeitlichen 
Schwankungen in der Exposition nicht mit einbezogen wurden. Um nicht nur die Potenz zur 
endokrinen Disruption sondern tatsächliche Effekte im Freiland abschätzen zu können, muss 
ein Expositions- und Effektmonitoring an Freilandpopulationen durchgeführt werden (Mat-
thiessen, 2000). Als Grundlage für eine eventuell notwendige Regulierung potenziell 
endokriner Disruptoren werden Belege für ursächliche Zusammenhänge zwischen der Exposi-
tion und den beobachteten Effekten gefordert. Solche Belege können nur in einem Projekt 
geliefert werden, in dem neben einem Expositions- und Effektmonitoring auch Konzentrati-
ons-Wirkungs-Beziehungen und Wirkmechanismen untersucht werden (Ashby et al., 1997; 






Die vorliegende Arbeit wurde im Rahmen des Projekts Xehogamm (UBA FKZ 299 65 
221/05) durchgeführt. Dabei handelte es sich um eine Kooperation zwischen der AG Ökoto-
xikologie (Prof. R. Nagel), Institut für Hydrobiologie, TU Dresden und der Abt. 
Physiologische Ökologie der Tiere (Prof. H.-R. Köhler; PD Dr. R. Triebskorn), Zoologisches 
Institut, Universität Tübingen. Das Gesamtziel des Projekts Xehogamm (Xenohormone bei 
Gammariden) war die Darstellung und Bewertung möglicher endokriner Effekte von Um-
weltchemikalien auf Crustaceen. Dies wurde durch eine Verbindung von Freiland- mit 
Laboruntersuchungen und durch den kombinierten Einsatz chemisch-analytischer, morpholo-
gischer, histologischer und biochemischer Methoden erreicht. Die Aufgabenverteilung auf 
einzelne Personen im Projekt ist in Kap. II.2.1 und Kap. III.2.1 dargestellt. 
Als Modellorganismus wurde Gammarus fossarum, ein wichtiger Vertreter der einheimischen 
Invertebratenfauna in Bächen, gewählt. Die Unterordnung Gammaridea umfasst zudem etwa 
80% der bekannten Arten der marinen und limnischen Amphipoden (Pöckl, 2002). Aufgrund 
ihrer bedeutenden Stellung in limnischen Nahrungsnetzen, ihrer hohen Biomasse, ihrer Sensi-
bilität gegenüber toxischen Stoffen und ihrer weiten natürlichen Verbreitung kann diese 
Gammaridenart als ein „Modellorganismus“ für die Invertebratenfauna eines Fließgewässers 
betrachtet werden. 
Als Modellgewässer wurden der Lockwitzbach bei Dresden und die Körsch bei Stuttgart aus-
gewählt. Eine chemische Charakterisierung der Belastung beider Bäche mit Xenohormonen 
wurde im Projekt durchgeführt. Mit der Auswahl von jeweils einem Gewässer aus den alten 
und neuen Bundesländern wurde auch der Tatsache Rechnung getragen, dass in der DDR bei-
spielsweise das Insektizid DDT deutlich länger und häufiger eingesetzt wurde (Heinisch et al., 
1993). In der Körsch wurden bereits östrogene Potenziale im Bachwasser nachgewiesen 
(Körner et al., 1997). Es konnte gezeigt werden, dass ein bedeutender Eintrag potenziell en-
dokrin wirkender Chemikalien in Oberflächengewässer über Kläranlagen erfolgt (Jobling & 
Sumpter, 1993; Shore et al., 1993; Stumpf et al., 1996; Körner et al., 2001). Hierbei kommen 
verschiedenen Phenolen (z.B. aus Weichplastik) sowie synthetischen Östrogenen (u.a. aus 
Kontrazeptiva) eine besondere Bedeutung zu. Diese Substanzen beeinflussen die Reprodukti-
on von Fischen (Purdom et al., 1994; Gimeno et al., 1996; Christiansen et al., 1998). Durch 
die Beprobung ober- und unterhalb von kommunalen Kläranlagen bei den beiden Bächen 
wurde dieser mögliche Eintragspfad besonders berücksichtigt. Da im Rahmen des Projekts 
unmöglich alle Substanzen chemisch-analytisch erfasst werden konnten, für die eine mögliche 
endokrine Wirkung diskutiert wird, wurde aus verschiedenen Stoffgruppen eine repräsentative 
Auswahl an Chemikalien getroffen. Dabei handelte es sich um Substanzen mit bekanntem 
oder vermutetem östrogen wirksamen Potenzial. 
Oberhalb und unterhalb der Einleiter wurden auf verschiedenen biologischen Ebenen Daten 






den die Levels der Stressproteine hsp70 (Biomarker für allgemeinen Stress) und hsp90 (als 
Modulator steroidvermittelter Hormonwirkung) von G. fossarum bestimmt. Resultate aus his-
tologischen Untersuchungen weiblicher Gonaden der Gammariden ermöglichten Aussagen 
zum Gesundheitsstatus und Eireifungszyklus der Tiere. Details zu diesen suborganismischen 
Untersuchungen können dem Abschlussbericht des Xehogamm-Projekts entnommen werden 
(Jungmann et al., 2004a). Die Struktur und Dynamik der Populationen wurden in einem 2-
jährigen, passiven Effektmonitoring untersucht (Kap. II der vorliegenden Arbeit). Diese ef-
fektorientierten populationsrelevanten Befunde wurden mit den chemischen Daten zur 
Exposition in Beziehung gesetzt und bewertet. 
In einem zweiten Schritt wurde G. fossarum gegenüber einer bei Vertebraten als östrogen 
wirksam diskutierten Substanz (Bisphenol A) unter kontrollierten Laborbedingungen (Fließ-
rinnen) exponiert. Der Einfluss von Bisphenol A auf populationsrelevante ökotoxikologische 
Endpunkte (z.B. Reproduktion) wurde untersucht (Kap. III der vorliegenden Arbeit). 
Zusätzlich wurde in einem anderen Experiment untersucht, ob Bisphenol A einen Einfluss auf 
die Osmoregulation (als weiteren subletalen Endpunkt) von Gammariden hat (Kap. IV der 
vorliegenden Arbeit). 






II FREILANDUNTERSUCHUNGEN ZUR POPULA-
TIONSÖKOLOGIE VON GAMMARUS FOSSARUM 
II.1 Einleitung 
Aus dem Freiland liegen über den Einfluss von endokrin wirksamen Chemikalien auf Crusta-
ceen kaum Informationen vor. Bei Harpacticoiden (Copepoda) wurde eine erhöhte Häufigkeit 
von Intersexen in der Nähe eines Klärwerkseinleiters festgestellt (Moore & Stevenson, 1991). 
Eine Korrelation zwischen Intersexhäufigkeit und Entfernung vom Klärwerkseinleiter konnte 
nicht nachgewiesen werden (Moore & Stevenson, 1994). Auch Sillett & Stemberger (1998) 
vermuteten einen Zusammenhang zwischen dem Auftreten von Intersexen bei Copepoden 
(Leptodiaptomus minutus) und Verschmutzungen von Gewässern. Gross et al. (2001) unter-
suchten den potenziellen Einfluss von Klärwerkseinleitungen auf verschiedene 
morphologische Merkmale bei Gammarus pulex. Mehrmonatige Untersuchungen zur Popula-
tionsdynamik wurden jedoch von ihnen nicht durchgeführt. 
Ziel dieses Teils der Dissertation war, mögliche Unterschiede in der Populationsstruktur und -
dynamik bei Gammarus fossarum ober- und unterhalb von Klärwerkseinleitern bei zwei Mit-






II.2 Material und Methoden 
II.2.1 Aufgabenverteilung im Projekt 
Die Aufgabenverteilung bei den Freilanduntersuchungen ist in Tab. 1 dargestellt. 
Tab. 1: Aufgabenverteilung bei den Freilanduntersuchungen im Projekt Xehogamm. 
Aufgabe Personen 
Wasserprobenahmen beim Lockwitz-
bach (April - Juni 2000) ; Erfassung phy-
sikalisch-chemischer sowie 
populationsrelevanter Daten vom Lock-
witzbach von April bis Juni 2000 
N. Metag 
Wasserprobenahmen beim Lockwitz-
bach (ab Juli 2000); Erfassung physika-
lisch-chemischer sowie populations-




punkte bei den Gammariden von der 
Körsch 
V. Ladewig 
GC/MS-Analytik K.-U. Ludwichowski 
Wasserprobenahmen und Gammari-
denprobenahmen bei der Körsch; 
Erfassung physikalisch-chemischer Va-
riablen in der Körsch 
A.M.I. Köhler, T. Preuß, N. Rüb, M. 
Schirling, A. Woitschella 




Histologische Untersuchungen der Go-




II.2.2 Zur Biologie von Gammarus fossarum 
Der Bachflohkrebs, Gammarus fossarum KOCH, 1835, gehört zum Stamm der Arthropoda, 
Klasse der Crustacea, Ordnung der Amphipoda und Familie der Gammaridae (Goedmakers, 
1972). G. fossarum wird bis ca. 17 mm groß (Schellenberg, 1942) und weist eine bräunliche 
Färbung auf (Goedmakers, 1972). Abb. 1 zeigt ein Tier dieser Spezies, das wegen seiner Fi-







   Abb. 1: Gammarus fossarum KOCH, 1835. (Foto: J. Schmidt) 
 
Zusammen mit G. pulex und G. roeseli gehört G. fossarum zu den häufigsten Gammaridenar-
ten der Fließgewässer Mitteleuropas (Goedmakers, 1972; Pöckl, 1993a). Er besiedelt vor 
allem die Oberläufe von Mittelgebirgsbächen (Ludwig, 1993). Im Gegensatz zu anderen 
Gammariden toleriert er relativ hohe Strömungsgeschwindigkeiten und niedrige Wassertem-
peraturen (Goedmakers, 1972). Daher befindet sich der optimale Lebensraum von G. 
fossarum in sommerkühlen Bächen in der unteren Forellen-, Äschen- und in der oberen Bar-
benregion (Pöckl, 1993a). Diese Gammaridenart ist im Bach bevorzugt in Erlenwurzel-
geflecht (eigene Beobachtung), in Falllaubansammlungen und zwischen Wasserpflanzen 
(Pöckl, 1993a; eigene Beobachtung), aber auch unter Steinen und im Sediment zu finden. G. 
fossarum kommt häufig in hoher Abundanz von mehreren tausend Individuen pro m² vor 
(Pöckl, 1993a). Meijering & Pieper (1982) betonen die Indikatorbedeutung der Gattung 
Gammarus für die Beurteilung der Belastung von Fließgewässern. Innerhalb der Gattung wird 
G. fossarum als besonders empfindlich gegenüber anthropogenen Störungen des Gewässers 
angesehen (Goedmakers, 1972; Meijering & Pieper, 1982). G. fossarum ernährt sich haupt-
sächlich von Falllaub im Gewässer (Bick, 1959; Haeckel et al., 1973; Pöckl, 1993a). Daneben 
kann G. fossarum mit Hilfe seines Pleopodenschlags kleine Nahrungspartikel (FPOM) aus 
dem Wasser filtrieren (Ponyi, 1956). Auch Kannibalismus wurde beobachtet (Pöckl, 1993a; 
eigene Beobachtung). 
Gammariden nehmen eine Schlüsselstellung im Nahrungsnetz von Bächen ein (Meijering & 






wichtigen Rolle als Fischnahrung (insbesondere für Forellen, Lehmann, 1967) begründet ist. 
G. fossarum ist eine gonochoristische (getrenntgeschlechtliche) Art. Die Anatomie der äuße-
ren Geschlechtsorgane sowie die Reproduktionsvorgänge wurden detailliert in Heinze (1932) 
beschrieben. Männliche Gammariden bilden ein Paar Penispapillen aus. Die Penispapillen 
befinden sich bei adoleszenten und adulten Männchen zwischen dem letzten Schreitbeinpaar 
am Sternit des 7. Peræonsegments und sind von den beiden Vasa deferentia durchzogen, die 
an der Spitze der Papillen ausmünden. Bei weiblichen Gammariden bilden sich an der 
Ventralseite im Thoraxbereich im Laufe der Entwicklung zur Geschlechtsreife vier Paare von 
Brutlamellen aus. Diese sogenannten Oostegiten werden bei jeder Häutung größer. Bei adul-
ten Weibchen überlappen die Oostegiten und sind zusätzlich an ihren Rändern mit langen 
Borsten gesäumt, die sich miteinander verhaken, so dass ein Brutraum (Marsupium) gebildet 
wird. Im Alter von 3 - 4 Monaten nach ca. 10 Häutungen werden die Tiere geschlechtsreif. 
Die Eiablage ins Marsupium kann nur nach einer Häutung des Weibchens stattfinden, und 
unbefruchtete Eier sterben nach wenigen Stunden ab. Um sicherzustellen, dass das Männchen 
zum Zeitpunkt der Eiablage in der Nähe des Weibchens ist, hat sich bei den Männchen wäh-
rend der Evolution die Strategie der Brautbewachung, „mate guarding“, entwickelt (Birkhead 
& Clarkson, 1980). Pheromone des Weibchens (Borowsky, 1991) signalisieren dem Männ-
chen, in welchem Stadium des Häutungszyklus sich das Weibchen befindet. Weibchen, die 
kurz vor der Häutung stehen, werden von Männchen bevorzugt gegriffen (Birkhead & Clark-
son, 1980; Dick & Elwood, 1989). Das Männchen greift das Weibchen mit Hilfe seiner 1. 
Gnathopoden und trägt das Weibchen longitudinal zu seiner eigenen Position, in der soge-
nannten Reiterstellung, mit sich herum. Diese Paarbildung wird Präkopula genannt. Sie kann 
je nach Wassertemperatur und Stadium des Häutungszyklus des Weibchens unterschiedlich 
lange dauern (z.B. bei 9 °C Wassertemperatur 9 Tage bei G. pulex, Birkhead & Clarkson, 
1980). Nach der Häutung des Weibchens und der Eiablage wird das Weibchen vom Männ-
chen so gedreht, dass beide Tiere mit ihrer Ventralseite kreuzweise aneinander liegen. Die 
Eier werden im Marsupium befruchtet, danach trennen sich die Tiere (Heinze, 1932). 
Die Embryonen entwickeln sich innerhalb der im Marsupium befindlichen Eier. Nach dem 
Schlupf bleiben die Juvenilen noch einen oder mehrere Tage im Marsupium (die sogenannte 
„posthatch time“, Pöckl, 1993a). Die Brutentwicklungszeit (Embryonalentwicklungszeit plus 
„posthatch time“) ist temperaturabhängig, sie beträgt beispielsweise bei 16 °C 21 Tage 
(Pöckl, 1993a). Die Lebensdauer von G. fossarum beträgt etwa 12 - 18 Monate (Lehmann, 
1967; Pöckl, 1990). Ein Weibchen von G. fossarum kann theoretisch bis zu 8 Bruten in sei-
nem Leben hervorbringen (Pöckl, 1993a). 
Gammariden können verschiedene Parasiten besitzen (Schellenberg, 1942). Makroskopisch 






roter Fleck (Polymorphus minutus) im Körper des lebenden Tieres durch den Chitinpanzer 
hindurch sichtbar sind (Bollache et al., 2001). Die Klasse der Ancanthocephala (Kratzer) ge-
hört zum Stamm der Nemathelminthes und umfasst über 500 Arten. Die ausgewachsenen 
Würmer leben im Darm von Wirbeltieren. Als Zwischenwirte für das Larvenstadium (Acant-
hella) dienen Gammariden und andere Arthropoden. 
II.2.3 Charakterisierung der Untersuchungsgewässer und Probenahme-
stellen 
II.2.3.1 Lockwitzbach 
II.2.3.1.1 Charakterisierung des Lockwitzbachs 
Der Lockwitzbach befindet sich südöstlich von Dresden. Er entspringt im Erzgebirge in der 
Nähe des Ortes Oberfrauendorf und mündet bei Kleinzschachwitz (einem Ortsteil Dresdens) 
in die Elbe. In den Orten Kreischa, Lungkwitz und Reinhardtsgrimma zeichnen sich die am 
Bach angrenzenden Flächen durch eine mittlere bis geringe Bebauungsdichte aus. Im Ort 
Kreischa ist der Lockwitzbach stark verbaut (Hochwasserschutzbauwerke, Sohlenverbau mit 
Beton, Mauerwerk und Pflaster) (Metag, 2000). Sohlabstürze, die eine Aufwanderung von 
Gammariden 100%ig verhinderten, sind jedoch nicht vorhanden. Zwischen den Ortschaften 
ist der Bach von Dauergrünland und Laubmischwald umgeben (Sächsisches Landesamt für 
Umwelt und Geologie, 1995). Oberhalb von Lungkwitz ist das Gestein aus Kalklinsen und 
kleinkörnigem, schuppigem Biotitgneis zusammengesetzt. Im Bereich des anschließenden 
Lockwitztals besteht der Untergrund aus Auelehm, Kies und Schotter (Landesvermessungs-
amt Sachsen, 1916). Der Waldgürtel, der sich direkt am Bach entlang zieht, kann den 
Pflanzengesellschaften Alno-Ulmion (Auenwald) und Salicetum fragilis (Bruchweiden-
Gehölz) zugeordnet werden (Herrguth et al., 1995). Der Lockwitzbach ist momentan in die 
Gewässergüteklasse II (mäßig belastet) eingestuft (Mitteilung durch das Staatliche Umweltfa-
chamt Radebeul, 2000). 
II.2.3.1.2 Charakterisierung der Probenahmestellen 
Die Probenahmestelle Lo (Abb. 2a) liegt knapp 6 km oberhalb des Klärwerkseinleiters, direkt 
oberhalb des Ortes Lungkwitz (230 m ü. NN). Je nach Saison und Lage des beprobten Tran-
sekts betrug die Wassertiefe etwa 10 - 30 cm, die Bachbreite etwa 2,5 - 5,5 m und die 






Die Probenahmestelle Lu (Abb. 2b) befindet sich in Gombsen (193 m ü. NN), unterhalb des 
Einleiters des Klärwerks Kreischa (Kap. II.2.3.1.3). Metag (2000) überprüfte die Vermi-
schung des Wassers aus dem Einleiter mit dem Bachwasser. Entsprechend wurde der 
Bachabschnitt für die Probenahme etwa 500 m unterhalb des Einleiters festgelegt. Je nach 
Saison und Lage des beprobten Transekts betrug die Wassertiefe etwa 14 - 67 cm, die Bach-
breite etwa 2,3 - 8,2 m und die Fließgeschwindigkeit maximal 0,2 - 1,3 m/s. Die Durchfluss-
menge lag beispielsweise im Untersuchungszeitraum 2000 in der Größenordnung von 50 - 
480 L/s (Metag, 2000 und eigene Daten). 
Die beiden Probenahmestellen für die Populationsuntersuchungen im Lockwitzbach lagen 
etwa 6 km auseinander. Dadurch wurde gewährleistet, dass eine Durchmischung der Gamma-
ridenpopulationen durch Aufwanderung und Drift unwahrscheinlich war. 
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Abb. 2: a) Probenahmestelle oberhalb und b) 
Fotos: D. Jungmann. 
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der unteren Probenahmestelle mehr Baetidae, Caenidae und Ephemerella ignita und an der 
oberen Probenahmestelle mehr Heptageniidae, Leptophlebiidae und Ephemera danica. Weite-
re Ordnungen mit hohen Abundanzen waren Trichoptera (vor allem Limnephilidae und 
Hydropsyche) und Plecoptera (vor allem Leuctridae und Perlodidae). Anhand der in den Pro-
ben vorhandenen Indikatorarten wurde von H.-P. Reike für die obere Probenahmestelle ein 
Saprobienindex von 1,8 und für die untere Probenahmestelle von 1,9 berechnet. Dies ergab 
für Lo eine Einordnung in die Gewässergüteklasse I-II (gering belastet) und für Lu eine Ein-
stufung in die Gewässergüteklasse II (mäßig belastet). 
Die beiden Probenahmestellen ähnelten sich hinsichtlich ihrer Struktur und Gewässergüte. Ein 
Unterschied bestand in den Substratverhältnissen. Im Gegensatz zur unteren Probenahmestel-
le kamen an der oberen Probenahmestelle in Bereichen starker Strömung neben Kies und 
Geröll auch größere Felsblöcke (etwa 50 x 75 x 50 cm) vor. Ein weiterer Unterschied betraf 
die Lichtverhältnisse: Die obere Probenahmestelle war durch Laub deutlich stärker beschattet 
als die untere Probenahmestelle. 
II.2.3.1.3 Charakterisierung des Klärwerks 
Das Klärwerk von Kreischa wurde 1990 gebaut. Seine Kapazität beträgt 12.000 EWG. Zur 
Zeit werden hier die Abwässer von 7.000 angeschlossenen Einwohnern, einer Rehabilitati-
onsklinik und etwa 3.000 Einwohner, die den Inhalt ihrer Fäkalgruben anliefern lassen, 
gereinigt (Metag, 2000). Die Reinigung erfolgt in 3 Becken: Belebtschlammbecken, Phos-
phatfällungsbecken und Nachklärbecken. Durchschnittlich werden 950 - 1200 m³/Tag, d.h. 
etwa 11 - 14 L/s gereinigtes Abwasser (gemessen im Ablauf) in den Lockwitzbach eingeleitet 
(pers. Mitteilung Hanke, Klärwerk Kreischa). Das Abwasser gelangt durch ein unterirdisches 
Betonrohr nach 500 m in den Lockwitzbach. Die Mündung des Einleiters ist in Abb. 3 zu se-
hen. 







II.2.3.2.1 Charakterisierung der Körsch 
Die Körsch entspringt unter dem Namen Sindelbach westlich von Stuttgart auf einer Höhe 
von ca. 480 m ü. NN und mündet nach einer Fließstrecke von etwa 25 km bei Deizisau in den 
Neckar. Das Einzugsgebiet beträgt ca. 127 km² und umfasst den landwirtschaftlich intensiv 
genutzten und stark besiedelten Filderraum, den südlichen Stadtbereich von Stuttgart und die 
Ausläufer des Schönbuchs (Triebskorn, 1997). Das Gefälle der Körsch ist mit durchschnittlich 
64 ‰ eher gering. Mit einer mittleren Wassertiefe von 50 cm und einer Breite von maximal   
8 m gehört die Körsch zu den kleineren bis mittleren Fließgewässern. Die Wasserführung 
beträgt 0,6 - 1,8 m³/s. Die organisch stark belastete Körsch besitzt insgesamt die Gewässergü-
teklasse II-III (Triebskorn et al., 2001). Bezogen auf die Wasserhärte wird ihr Wasser als 
„hart“, bezogen auf den pH-Wert als „schwach basisch“ mit guten Puffereigenschaften einge-
stuft (Triebskorn, 1997). Der Untergrund des Bachs besteht in langsam fließenden Abschnit-
ten aus Schlamm, Lehm und Sand. In schnell fließenden Abschnitten sind Kies und größere 
Steine vorhanden. Außerhalb von Ortschaften ist die Körsch naturbelassen, mäandrierend und 
weist einen Saum aus Schwarzerlen, Weiden, Eschen, Haselnuss und Weißdorn auf (Triebs-
korn, 1997). 
II.2.3.2.2 Charakterisierung der Probenahmestellen 
Die obere Probenahmestelle an der Körsch (Ko) (Abb. 4a) liegt ca. 500 m oberhalb der Klär-
anlage Möhringen (391m ü. NN). Aufgrund ihrer Struktur kann die Körsch in diesem Ab-
schnitt als „leicht beeinflusst“ (nach LfW - RP, 1998), die Wasserqualität nach LfU-BW 
(1997) als „leicht verschmutzt“ eingestuft werden (beides zitiert in Jungmann et al., 2004a). 
Der Saprobienindex beträgt 2 (R. Triebskorn, pers. Mitteilung). Der Gewässerrandstreifen ist 
an dieser Probenahmestelle teils landwirtschaftlich genutzt, teils grenzen Schrebergärten ans 
Ufer. Je nach Saison und Lage des beprobten Transekts betrug die Wassertiefe etwa             
10 - 30 cm und die Bachbreite etwa 1,2 - 2,8 m. 
Die untere Probenahmestelle (Ku) (Abb. 4b) liegt ca. 3 km flussabwärts der Kläranlage in der 
Ortschaft Plieningen. Der beprobte Bachabschnitt befindet sich oberhalb einer Kanalisierung, 
die unter einer Strasse verläuft. In Trockenperioden liegt der Abfluss der Körsch ohne Einlei-
terwasser bei nur 25 L/s (Triebskorn, 1997). Der Wasserkörper besteht daher insbesondere zu 
diesen Zeiten an der unteren Probenahmestelle zum größten Teil aus geklärtem Abwasser, das 
aus dem Einleiter der Kläranlage Möhringen stammt (s. Kap.II.2.3.2.3). Je nach Saison und 






wa 5,8 - 6,7 m. Der Saprobienindex wurde nicht direkt an dieser Probenahmestelle bestimmt, 




Abb. 4: a) Probenahmestelle oberhalb und b) unterhalb des Einleiters bei der Körsch. Fotos: 
M. Schirling. 
Im Gegensatz zum Lockwitzbach wurde das Makrozoobenthos bei der Körsch nicht detailliert 
untersucht. In den für die Untersuchung der Gammaridenpopulationen gezogenen Makrozoo-
benthos-Proben fiel auf, dass bei der Körsch im Gegensatz zum Lockwitzbach, und zwar 
insbesondere an der Probenahmestelle Ku, mehr Asellus aquaticus und Erpobdella octoculata 
vorhanden waren. 
II.2.3.2.3 Charakterisierung des Klärwerks 
Von 6 Anlagen an der Körsch leitet das Klärwerk Möhringen als am weitesten oberhalb gele-
gene in die Körsch ein. Es besitzt eine Kapazität von 149.500 EWG (Körner, 2000). Bei den 
Einleitungen handelt es sich zu 60 - 70 % um häusliche Abwässer, der Rest sind industrielle 
Abwässer (Triebskorn, 1997) und Straßenabwässer (R. Triebskorn, pers. Mitteilung). Metho-
den der Abwasserreinigung im Klärwerk Möhringen sind: Belebung, Nitrifikation, 
Denitrifikation und Phosphateliminierung (Körner, 2000). 
II.2.4 Physikalisch-chemische Parameter 
Physikalisch-chemische Parameter des Wassers wurden beim Lockwitzbach während des Un-
tersuchungszeitraums für die Populationsuntersuchungen im 14-tägigen Rhythmus, bei der 
Körsch monatlich erfasst. Bei den Probenahmen wurden die physikalischen Parameter Tem-






(%) an jeder Probenahmestelle sowie im jeweiligen Einleiter des Klärwerks gemessen (Mehr-
parametermessgerät MultiLab P4, WTW). Außerdem wurden bei jeder Probenahme die 
Bachbreite und Wassertiefe mit Hilfe eines Zollstocks vermessen. Beim Lockwitzbach wurde 
zusätzlich die Fließgeschwindigkeit mittels eines Messgeräts (MiniAir 2, Schiltknecht) be-
stimmt. 
Jeweils 0,5 L Wasser wurden in PE-Flaschen in der fließenden Welle gefüllt und gekühlt ins 
Labor transportiert. Carbonat- und Gesamthärte wurden im Labor sofort mittels Titrations-
Testkits (Merck) bestimmt. Der jeweilige Rest der Probe wurde filtriert (0,2 µm Membranfil-
ter, Schleicher & Schüll) und bis zur weiteren Analyse bei –18 °C gelagert. Dies war möglich, 
da ein im Rahmen des Projekts durchgeführter Vergleich zwischen Wasserproben mit und 
ohne Lagerung keine Unterschiede in den untersuchten Nährstoffkonzentrationen zeigte. 
Ammonium, Nitrit, Nitrat, ortho-Phosphat und Chlorid wurden mittels Testkits (Macherey & 
Nagel) mit einem Nanocolor 300 D Photometer (Macherey & Nagel) bestimmt. 
II.2.5 Analytik von östrogen wirksamen Umweltchemikalien im Wasser 
mittels GC/MS 
Für die chemische Analytik von östrogen wirksamen Umweltchemikalien mittels GC/MS 
wurde pro Probenahmestelle monatlich von April bis Oktober 2000 und 2001 eine 2,5 L-
Glasflasche mit Bachwasser befüllt. Vom jeweiligen Einleiterwasser wurde unter Mithilfe der 
Klärwerksbetreiber pro Probenahmetermin eine 24 h-Mischprobe gezogen. Alle Wasserpro-
ben wurden gekühlt ins Labor transportiert. 
Die Analyse auf 34 Substanzen mit (bei Vertebraten) bekanntem oder vermutetem östrogenen 
Potenzial wurde im Xehogamm-Projekt von K.-U. Ludwichowski mittels GC/MS durchge-
führt. Die Methodik ist im Abschlussbericht von Xehogamm (Jungmann et al., 2004a) 
beschrieben. Im Untersuchungsjahr 2000 wurde die Methode zunächst im Labor etabliert, 
Analyseergebnisse stehen daher nur für den Untersuchungszeitraum 2001 zur Verfügung. 
II.2.6 Untersuchungen bei Gammariden 
II.2.6.1 Nichtselektive Beprobung der Gammaridenpopulationen 
Der Lockwitzbach wurde für die Untersuchung der Struktur und Dynamik von Gammariden-
populationen in den Jahren 2000 und 2001 jeweils von April bis Oktober im etwa 
vierwöchigen Intervall beprobt. Ebenso wurde an der Körsch im Jahr 2000 verfahren. Im Jahr 






Tab. 2 sind die genauen Probenahmetermine aufgelistet. 
Tab. 2: Probenahmetermine für die Untersuchungen der Struktur und Dynamik von Gamma-
ridenpopulationen in Lockwitzbach und Körsch. 
Lockwitzbach Körsch 
2000 2001 2000 2001 
14.04.    
25.04. 24.04. 25.04. 23.04. 
23.05. 21.05. 06.06.  
20.06 20.06. 04.07.  
18.07. 18.07. 01.08. 17.07. 
15.08. 14.08. 29.08.  
12.09. 12.09. 26.09. 13.09. 
12.10. 10.10. 24.10. 11.10. 
 
Beprobt wurde in beiden Bächen in einem 0,5 m breiten, zufällig ausgewählten Transekt, wo-
bei jedoch darauf geachtet wurde, möglichst typische Gammaridenhabitate mit zu erfassen. 
Die Lage im Bachabschnitt, Breite, Fließgeschwindigkeit, Wassertiefen und die Habitatstruk-
turen des Transekts wurden protokolliert. Bei der Probenahme wurde mittels Kicksampling 
(Whitehurst & Lindsey, 1990; Schwoerbel, 1994) das Bachbett aufgewirbelt und die Probe in 
einem MOS-Sampler aufgefangen. Der MOS-Sampler (nach Metag modifizierter Surber-
Sampler; Metag, 2000) ist in Abb. 5 dargestellt. Die Probenahme mit Hilfe eines Surber-
Samplers (Schwoerbel, 1994) ist nicht selektiv, so dass diese Methode besonders für Untersu-
chungen der Populationsstruktur geeignet ist. Der MOS-Sampler bestand aus einem Gestell 
mit einer Öffnung von 50x50 cm und 2 ebenso großen Seitenwänden aus Plexiglas. Die 
Grundfläche (ebenfalls 50x50 cm) war offen, um auch auf unebenes Substrat aufgesetzt wer-
den zu können. Eine Seitenfläche wurde weggelassen, um den Uferbereich leichter beproben 
zu können. An das Gestell schloss sich ein Fangschlauch aus Gaze (Maschenweite = 300 µm) 
an, an dem die Fangflasche aus PE (2 L; ohne Boden) befestigt war. Die Probe gelangte durch 
den Schlauch in die Flasche, deren Bodenöffnung ebenfalls mit Gaze (Maschenweite =      





















Abb. 5: Skizze und Foto eines MOS-Samplers. Foto: D. Jungmann. 
 
Im Lockwitzbach wurde jeweils das gesamte Transekt von Ufer zu Ufer in 50 cm-Schritten 
beprobt. Zwischendurch wurde der Inhalt der Fangflasche mehrmals in einen Kunststoffeimer 
(5 L; mit Βachwasser gefüllt) überführt. Der Kunststoffeimer wurde mit einem Deckel ver-
schlossen und ins Labor transportiert. Wegen der hohen Abundanzen der Gammariden in der 
Körsch (vor allem an der unteren Probenahmestelle) wurde in diesem Bach nur an 3 Stellen 
des Transekts beprobt. In der Körsch wurde dabei jeweils einmal am linken Ufer, in der 
Bachmitte und am rechten Ufer der MOS-Sampler aufgestellt und die Probe mittels Kick-
sampling in den MOS-Sampler befördert. Folglich bestand bei der Körsch die beprobte Ge-
samtfläche pro Probenahme aus 3 x 0,25 m² = 0,75 m². 
II.2.6.2 Aufarbeitung der Proben im Labor 
Im Labor wurden die Proben aus den Transportbehältern in PE-Fotoschalen (28x22x6 cm, 
Merck) überführt und die Gammariden per Hand aussortiert. Nach Möglichkeit wurden die 
Gammariden einzeln in 1,5 mL-Eppendorfgefäße (Merck) in 75 % Ethanol (vergällt) fixiert. 






Probenahme nur zum Teil möglich. Aus diesen Proben wurden die Gammariden gemeinsam 
in einem Sammelgefäß mit 75 % Ethanol fixiert. Auch der Rest der Probe (anderes Makro-
zoobenthos, etwas Sediment, Blätter, Algen und Detritus) wurde in 75 % EtOH aufbewahrt. 
Jeder Probenrest wurde nachträglich noch einmal auf noch vereinzelt zu findende Gammari-
den durchgesehen. 
II.2.6.3 Subsampling großer Proben von Gammariden 
Aufgrund der hohen Anzahl an Gammariden vor allem an der unteren Probenahmestelle der 
Körsch wurden teilweise nur Subsamples (= Unterproben) ausgewertet. 
Mit Hilfe eines Sample-Splitters konnten die Gammariden einer Probe in 8 Subsamples 
aufgeteilt werden. Beim verwendeten Sample-Splitter handelte es sich um eine Modifikation 
aus dem „Askö“-Sample-Splitter (Elmgren, 1973) und dem unteren Teil des von Pfankuche & 
Thiel (1988) beschriebenen modifizierten „Jensen“-Sample-Splitters (Jensen, 1982). Diese 
Sample-Splitter wurden ursprünglich für die Aufteilung von Meiofauna-Proben konstruiert. 
Der in der vorliegenden Untersuchung verwendete Sample-Splitter für die Aufteilung von 
Gammaridenproben wurde deshalb mit größeren Abmessungen angefertigt (Abb. 6). Er be-
stand aus einer großen Mischkammer, deren unterer Teil in 8 gleich große Kammern 
aufgeteilt war. Am Boden jeder Kammer befand sich eine Öffnung, die mit einem Stopfen 
verschlossen wurde. In Höhe der Oberkante der Kammerwände war eine kleine Öffnung in 
die Wand der Mischkammer gebohrt, die ebenfalls mit einem Stopfen verschlossen wurde. 
Die Aufteilung der Probe wurde folgendermaßen durchgeführt: Die Gammariden einer Probe 
wurden in die Mischkammer (2) gegeben. Die Mischkammer wurde vollständig mit 75 % 
EtOH (vergällt) gefüllt und mit einem Deckel (1) verschlossen. Durch mehrmaliges Umdre-
hen und Schütteln des Geräts wurde die Probe durchmischt. Dann wurde das Gerät auf einen 
ebenen Untergrund gestellt. Die Sedimentation und Trennung der Probe erfolgte für mind. 15 
Minuten. Danach wurde der Deckel geöffnet und überschüssiges Ethanol über die Öffnung (3) 
an der Seite des Geräts durch einen Schlauch abgeleitet. Nacheinander wurde von jeder 
Kammer der Stopfen (4) am Boden gezogen und das Subsample in eine nummerierte Petri-
schale aus Glas (d = 18 cm) abgelassen. Die Subsamples wurden jeweils in ein Rollrandglas 
(20 mL, Merck) mit 75 % EtOH (vergällt) transferiert. Zu untersuchende Subsamples wurden 
mit Hilfe einer Zufallszahlentabelle (Köhler et al., 1995) ausgewählt. Je nach Anzahl der 
Gammariden wurden ein oder mehrere Subsamples ausgewertet. Die Gammariden aus diesen 
Subsamples wurden einzeln in 1,5 mL-Eppendorfgefäßen (Merck) mit 75 % EtOH (vergällt) 
aufbewahrt. Der Sample-Splitter war validiert worden, indem bei einer Probe alle 8 Subsam-
ples ausgewertet und mittels Chi²-Mehrfeldertest auf Gleichverteilung geprüft wurden. Es lag 



























Abb. 6: Schematische Zeichnung des Sample-Splitters. 
 
II.2.6.4 Handfang brütender Weibchen 
Während der Untersuchung wurde wiederholt festgestellt, dass brütende Weibchen einzelne 
Eier aus dem Marsupium verlieren konnten, wenn sie in Ethanol fixiert wurden. Deshalb wur-
de darauf verzichtet, die Eier brütender Weibchen aus den MOS-Sampler-Proben zu zählen. 
Um dennoch die Fekundität von Weibchen der untersuchten Populationen zu bestimmen, 
wurden in der Körsch zu einigen Probenahmeterminen (Tab. 3) jeweils 10 brütende Weibchen 
per Handfang gesammelt. 
Beim Handfang kam ebenfalls die Kicksampling-Methode (Schwoerbel, 1994) zum Einsatz. 
Die Gammariden wurden hierbei mit einem Küchensieb (Maschenweite = 2 mm) gefangen. 
Brütende Weibchen sind mit bloßem Auge an ihrem schwarz oder orange gefärbten Marsupi-







Tab. 3: Probenahmetermine des Handfangs brütender Weibchen in der Körsch. 
2000 2001 
Körsch oben Körsch unten Körsch oben Körsch unten 
  23.04. 23.04. 
  23.05. 23.05. 
06.06. 06.06. 19.06. 19.06. 
 04.07. 17.07. 17.07. 
29.08. 29.08.  14.08. 
 
II.2.6.5 Aktives Effektmonitoring-Experiment im Lockwitzbach 
An der oberhalb des Klärwerkseinleiters gelegenen Probenahmestelle im Lockwitzbach wurde 
ein aktives Effektmonitoring durchgeführt. Dazu wurden 6 mm große G. fossarum aus dem 
Goldersbach in Expositionsboxen („Cages“) über 16 Wochen im Lockwitzbach exponiert. In 
jeden „Cage“ (16x12x5 cm L/B/H), der mit einem Nylonnetz (Maschenweite = 3 mm) umge-
ben war, wurden 200 Gammariden gegeben. Als Futter dienten ausreichend Blätter von Alnus 
glutinosa aus dem Lockwitzbach. 4 „Cages“ wurden in einen Metallkasten (V2A Edelstahl; 
85x20x10 cm L/B/H) gestellt. Der Metallkasten wies an der Vorder-/Rück- und Oberseite 
eine Metallgaze (Maschenweite = 3mm) auf, so dass Wasser hindurch strömen konnte, nach-
dem der Metallkasten am Bachgrund fixiert worden war. Nach 4, 8 und 12 Wochen wurden 
Tiere für hier nicht dargestellte Untersuchungen der Kooperationspartner aus Tübingen ent-
nommen. Die restlichen Tiere wurden nach 12 bzw. 16 Wochen entnommen und in 75 % 
EtOH (vergällt) fixiert. Diese Tiere wurden ebenfalls gemäß Kap.II.2.6.6 hinsichtlich popula-
tionsrelevanter Parameter untersucht. 
II.2.6.6 Bestimmung populationsrelevanter Parameter bei den Gammariden 
Die Gammariden wurden mit Hilfe eines Wild Binokulars (Leica) bei max. 30-facher Vergrö-
ßerung untersucht. Die Identifizierung der Art erfolgte in einer Petrischale (Polystyrol,           
d = 5,5 cm, Merck) in 75 % EtOH (vergällt) wie in Heinze (1932), Schellenberg (1942), Wau-
tier & Roux (1959) und Goedmakers (1972) beschrieben. Besondere Aufmerksamkeit wurde 
dabei auf die Unterscheidung zwischen Gammarus fossarum und Gammarus pulex (L.) ge-
legt, da diese nah verwandten Arten (Wautier & Roux, 1959; Teichmann, 1982) auch in 
Mischpopulationen vorkommen können (Meijering, 1971; Roux, 1971). Vor allem die Männ-
chen lassen sich anhand ihrer 3. Uropoden unterscheiden (Abb. 7): Bei G. fossarum ist der 
Innenast des 3. Uropoden jeweils nur etwa halb so lang wie der Außenast, bei G. pulex dage-






Borstenbürste an der Geißel der 2. Antennen (Abb. 7) und verdickte Geißelglieder. Im Gegen-
satz zu G. fossarum ist bei Männchen und Weibchen von G. pulex die Beborstung des 2. 
Glieds der 2. Antennen unregelmäßiger. Außerdem sind diese Borsten bei G. fossarum we-




Abb. 7: Unterschiede zwischen G. fossarum und G. pulex (Männchen). Aus Schmedtje & 
Kohmann (1992). 
 
Für die Geschlechtsbestimmung wurde das Tier jeweils auf dem Rücken auf einen mit Vase-
line beschichteten Objektträger gelegt. Das Geschlecht wurde nach Heinze (1932) und 
Schellenberg (1942) anhand äußerer morphologischer Merkmale festgestellt. Juvenile Gam-
mariden besitzen noch keine äußeren sekundären Geschlechtsmerkmale. Erst nach mehreren 
Häutungen (z.B. 7-8 bei Männchen bzw. 8 bei Weibchen von G. duebenii; Bulnheim, 1965) 






und Männchen ab einer Körperlänge zwischen 4 und 7 mm voneinander unterschieden wer-
den (Obrdlík, 1972; Pöckl, 1993a und eigene Befunde). Weibliche Gammariden wurden 
anhand des Vorhandenseins von Oostegiten (Abb. 8A) identifiziert, Männchen anhand der 
Penispapillen (Abb. 8B). Neben diesen beiden Hauptmerkmalen wurden die beiden Ge-
schlechter auch anhand der unterschiedlichen Form des Propodus der 1. Gnathopoden sowie 
anhand der unterschiedlichen Beborstung des 2. Glieds der 2. Antennen unterschieden (Hein-






Abb. 8: Sekundäre äußere Geschlechtsmerkmale von G. fossarum A) Weibchen mit beborste-
ten Oostegiten, das Tier liegt auf dem Rücken, links befindet sich das Vorderende 
und rechts das Hinterende des Tieres; B) Männchen mit beiden Penispapillen; raster-
elektronenmikroskopische Aufnahmen. Oo: Oostegite; Pp: Penispapille. 
 
Daneben traten in allen untersuchten Populationen Intersexe auf. Dabei handelte es sich um 
Individuen, die gleichzeitig Oostegiten und Penispapillen besaßen (siehe Kap. II.3.3.3.4). 
Es wurde notiert, ob befruchtete Eier, Embryonen in unterschiedlichen Entwicklungsstadien 
bis hin zu Juvenilen im Marsupium der Weibchen bzw. Intersexe vorhanden waren. Solche 
Weibchen/Intersexe werden im Folgenden zusammengefasst als brütende Weibchen/Intersexe 
bezeichnet. 
Um die Körperlänge der Gammariden zu messen, wurde jeweils das fixierte Tier in eine Petri-
schale (Polystyrol, d = 5,5 cm, Merck), die mit 75 % EOH (vergällt) gefüllt war, gelegt. Mit 
Hilfe eines Bildverarbeitungsprogrammes (DIGITRACE, Imatec) und einer CCD-Kamera 
(Panasonic), die an einem Wild-Binokular (Leica) angeschlossen war, wurde das Tier digital 
erfasst. Fixierte Gammariden weisen eine unterschiedlich starke Krümmung der Körperlängs-
achse auf. Durch die Verwendung von Polylinien im Bildverarbeitungsprogramm konnten die 
Tiere gemessen werden, ohne sie strecken zu müssen. Die Körperlänge der Gammariden wur-
de von der Basis der 1. Antennen bis zum Ansatz des Telsons (entspricht dem distalen Ende 






zu sehen ist, wurde dabei die Polylinie entlang der seitlichen Körpermittellinie der Gammari-
den gezogen (Schmidt, 1997). 
 
   Abb. 9: Längenmessung der Gammariden. 
Parasiten können beispielsweise die Empfindlichkeit ihrer Wirte gegenüber Umweltchemika-
lien verändern oder direkt die Ökologie der Wirtspopulation beeinflussen (Brown & Pascoe, 
1989). Daher wurde der Befall mit Acanthocephalen bei adoleszenten und adulten Gammari-
den vermerkt. 
Zusätzlich zu den genannten Parametern wurden bei den per Handfang gefangenen Tieren die 
Eier im Marsupium gezählt. Dafür mussten die Eier manchmal mit feinen Nadeln aus dem 
Marsupium herauspräpariert werden. 
II.2.6.7 Rasterelektronenmikroskopie 
Rasterelektronenmikroskopische Untersuchungen wurden im Institut für Zoologie der TU 
Dresden unter der Anleitung von Dr. Richard Fleig durchgeführt. 
Einige adulte Exemplare der Gammariden aus den MOS-Sampler-Proben wurden nach ihrer 
Bestimmung und Vermessung für die Anfertigung von rasterelektronenmikroskopischen Auf-
nahmen verwendet. Die Tiere wurden mindestens 1 h in 96 % EtOH und anschließend 15 min 
in 100 % EtOH dehydriert. Nach Kritischer-Punkt-Trocknung wurden sie auf Objektträger für 
die Elektronenmikroskopie geklebt und mit Gold beschichtet. Die Präparate wurden mit ei-






II.2.6.8 Mathematisch-statistische Methoden 
Für die Berechnungen wurden die Programme EXCEL ´97 und STATISTICA 5.0 verwendet. 
Das Verhältnis der Häufigkeit von Juvenilen zu Adulten sowie das Geschlechterverhältnis in 
den Populationen wurde mit Hilfe des Chi²-Tests auf signifikante Unterschiede untersucht 
(Köhler et al., 1995). Das Signifikanzniveau betrug p < 0,05. Unterschiede in der Körperlänge 
wurden mit dem Shapiro-Wilks-Test auf Normalverteilung geprüft (p > 0,2). Da die Werte 
nicht normalverteilt waren, wurde die Signifikanz von Unterschieden mit der Kruskal-Wallis-
ANOVA und anschließendem Mann-Whitney U-Test mit Bonferroni-Korrektur getestet (Zö-
fel, 2001). Als Signifikanzniveau wurde bei beiden Tests p < 0,05 festgelegt. 
Die Anzahl der Eier im Marsupium ist bei Gammariden abhängig von der Größe des Weib-
chens (z.B. Heinze, 1932; Hynes, 1955; Birkhead & Clarkson, 1980, Pöckl, 1990, 1993a; 
Sutcliffe, 1993). Zur Bestimmung der Fekundität von per Handfang gesammelten Weibchen 
aus der Körsch wurde deshalb der Fekunditätsindex berechnet: 






II.3 Ergebnisse und Diskussion 
II.3.1 Ergebnisse der physikalisch-chemischen Untersuchungen 
In Tab. 4 sind der Median sowie Minimum und Maximum der gemessenen physikalisch-
chemischen Parameter im Wasser der Probenahmestellen von Lockwitzbach und Körsch zu-
sammengestellt. Weitere Details (Signifikanztests, zeitlicher Verlauf der Parameter etc.) 
können Jungmann et al. (2004a) entnommen werden. In der vorliegenden Arbeit wird auf die 
Ergebnisse der physikalisch-chemischen Untersuchungen nur näher eingegangen, wenn sie 
für die Entwicklung von Gammariden direkt oder indirekt eine Rolle gespielt haben könnten. 
Tab. 4: Ausgewählte physikalisch-chemische Parameter des Wassers an den Probenahmestel-
len von Lockwitzbach und Körsch über den gesamten Untersuchungszeitraum der 
Jahre 2000 und 2001. Angabe der Messwerte: Median (Minimum; Maximum). 
Parameter (Einheit) Lockwitzbach Körsch 
 Lo Lu Ko Ku 








































































































Pöckl & Humpesch (1990) beschrieben einen Temperaturoptimumsbereich von 4 bis 19 °C 
für G. fossarum. Die Wassertemperatur im Lockwitzbach und in der Körsch lag innerhalb 
dieses Optimums, so dass unmittelbare Effekte auf das Überleben der Gammariden ausge-
schlossen werden können. Verschiedene Reproduktionsvariablen sind bei Gammariden 
temperaturabhängig (Pöckl, 1990). Der Verlauf der Wassertemperatur an den Probenah-
mestellen ist in Abb. 10 wiedergegeben. Die Wassertemperatur war meist an der jeweiligen 
unteren Probenahmestelle höher im Vergleich zur oberen. Insgesamt betrachtet war die Was-
sertemperatur bei der unteren Probenahmestelle der Körsch am höchsten. Welche 
Konsequenzen sich aus diesen Temperaturunterschieden für die Populationsstruktur und -
dynamik ergeben könnten, wird in den entsprechenden Abschnittten zu den Ergebnissen der 
Populationsuntersuchungen (Kap. II.3.3 und Kap. II.4 ) diskutiert. 
Lo Lu Ko Ku

























Abb. 10: Temperatur des Wassers an den Probenahmestellen. L: Lockwitzbach; K: Körsch; o: 
oberhalb -; u: unterhalb des Einleiters. Aus Jungmann et al. (2004a). 
 
Sauerstoffgehalt und -sättigung, Leitfähigkeit, pH, Chloridkonzentration und Wasserhärtewer-
te lagen jeweils in einem Bereich, der für das Vorkommen von G. fossarum typisch ist 
(Vobis, 1973; Foeckler und Schrimpff, 1985; Pöckl, 1990). 
Auch bei den Konzentrationen der gemessenen Stickstoffverbindungen wurden bis auf eine 
Ausnahme keine extremen Werte ermittelt, die zu einer toxischen Wirkung für Gammariden 
führen könnten (Foeckler und Schrimpff, 1985; Pöckl, 1993b). Einzige Ausnahme könnte die 
stark erhöhte Ammonium-N-Konzentration bei der unteren Probenahmestelle am Lockwitz-
bach am 29.08.2000 mit 14,2 mg/L gewesen sein. Im Einleiterwasser des Klärwerks wurde 






den Klärwerksbetreibern ergab, dass für diese beiden hohen Werte eine Fehlfunktion des 
Klärwerks mit einer Dauer von ca. 48 h verantwortlich war. Ammonium steht mit Ammoniak, 
das für Organismen toxisch sein kann, im chemischen Gleichgewicht, das abhängig vom pH 
und Temperatur des Mediums ist. Über die Formel von Hamm (1991) wurde der Ammoniak-
anteil berechnet: 
1 + 10 (0,0918 +                 )- pH




NH3 = Ammoniak [mg/L]    T = Wassertemperatur [°C] 
(NH4+ + NH3) = Gesamtammonium [mg/L]  pH = pH-Wert im Gewässer 
Am 29.08.2000 betrug die kalkulierte Ammoniakkonzentration an Lu 0,2 mg/L. Williams et 
al. (1986) gaben für die Ammoniaktoxizität bei G. pulex eine LC50 (48 h) von 2,52 mg/L an. 
Daher war ein akuter Effekt durch die erhöhte Ammoniakkonzentration auf die Gammariden 
an der unteren Probenahmestelle im Lockwitzbach unwahrscheinlich. 
Die Phosphatkonzentration war unterhalb der Einleiter jeweils höher im Vergleich zur oberen 
Probenahmestelle. Dies trifft insbesondere bei der Körsch zu. Der zeitliche Verlauf der Phos-
phatkonzentration ist in Abb. 11 dargestellt. 
Lo Lu Ko Ku






















Abb. 11: Phosphatkonzentration im Wasser an den Probenahmestellen. L: Lockwitzbach; K: 






Ein direkter Einfluss auf Überleben und Entwicklung der Gammariden ist vermutlich auszu-
schließen, da vergleichbare Konzentrationen auch von anderen Autoren in Gewässern mit G. 
fossarum beschrieben wurden (Foeckler & Schrimpff, 1985; Pöckl, 1993b). Phosphat ist für 
das Algenwachstum ein limitierender Faktor. Der erhöhte Phosphateintrag bei Ku könnte also 
vermehrtes Algenwachstum an dieser Probenahmestelle bedingt haben. Welche Rolle dies für 
die dortige Gammaridenpopulation spielen könnte, wird in Kap. II.4 erörtert. Für den sehr 
hohen Wert von 11,3 mg/L o-PO3-P am 24.04.2001 an der oberen Probenahmestelle der 
Körsch wurde keine Erklärung gefunden. 
Ein Vergleich der Ergebnisse aus den physikalisch-chemischen Untersuchungen ergab z. T. 
signifikante Unterschiede zwischen Lockwitzbach und Körsch (Jungmann et al., 2004a). Die-
se könnten sich auf die Struktur und Dynamik der Gammaridenpopulationen auswirken. 
Daher erscheint ein statistischer Vergleich der Populationsergebnisse zwischen den beiden 
Bächen wenig sinnvoll. Unterschiede der Gammaridenpopulationen zwischen den Bächen 
werden in Kap. II.3.3 zwar beschrieben, vor allem jedoch werden Unterschiede zwischen den 
Probenahmestellen pro Bach dargestellt. 
II.3.2 Ergebnisse der chemischen Analytik von Umweltchemikalien mit 
östrogenem oder vermutetem östrogenen Potenzial 
Tab. 5 gibt eine Übersicht über die mittels GC/MS nachgewiesenen Umweltchemikalien mit 
östrogenem oder vermutetem östrogenen Potenzial im Wasser der Probenahmestellen von 
Lockwitzbach und Körsch sowie im Einleiter des jeweiligen Klärwerks. Weitere Details, z. B. 
Nachweis- und Bestimmungsgrenzen, können Jungmann et al. (2004a) entnommen werden. In 
der vorliegenden Arbeit wird auf die Ergebnisse der chemischen Analytik im Xehogamm-
Projekt nur näher eingegangen, wenn sie für die Entwicklung von Gammariden eine Rolle 
gespielt haben könnten. 
Alle in dieser Untersuchung gemessenen Konzentrationen an Steroiden, Phenolen, Phthalaten 
und Pestiziden liegen in einem ähnlichen Bereich wie die von zahlreichen Autoren für ver-
schiedene andere Fließgewässer und kommunale Einleiter in der Bundesrepublik Deutschland 
nachgewiesenen Konzentrationen (Stumpf et al., 1996; Körner, 2000; Heemken et al., 2001). 
Die Belastung mit den untersuchten Substanzen war im Lockwitzbach unterhalb geringfügig 
höher als im Lockwitzbach oberhalb. Dies gilt auch beim Vergleich der Probenahmestellen an 
der Körsch, obwohl die Probenahmestelle Körsch unterhalb recht deutlich durch den Einleiter 






Tab. 5: Analysierte Substanzen mit östrogener oder vermuteteter östrogener Wirksamkeit im 
Untersuchungszeitraum des Jahres 2001 in ng/L. K: Körsch; L: Lockwitzbach; 1.te 
Zeile: Median; - : Median nicht berechenbar; in Klammern: Anzahl der Nachweise; 
n.n.: nicht nachweisbar; 2.te Zeile: min/max oder Einzelwert. Aus Jungmann et al. 
(2004a). 
K K K L L L
Substanz oberhalb Einleiter unterhalb oberhalb Einleiter unterhalb
Ethinylestradiol n.n. - (2) - (2) n.n. - (1) n.n.
2,5/5,0 0,9/1,7 4,5
ß-Estradiol n.n. n.n. n.n. n.n. - (1) n.n.
7,7
Mestranol n.n. n.n. n.n. n.n. n.n. n.n.
Bisphenol A 24,7 (8) 144,5 (8) 64,7 (8) 19,5 (7) 260,0 (7) 30,6 (7)
7,7/73,7 28,8/348,5 23,4/89,4 7,9/36,4 33,2/1615,5 9,8/69,7
4-tert-Octylphenol 17,6 (8) 15,8 (8) 17,4 (8) 21,0 (7) 33,9 (7) 14,0 (7)
5,6/112 8,2/41,2 6,9/92 9,3/296,3 11,0/197,4 7,0/250,4
4-Octylphenol 5,1 (4) 16,35 (6) 12,7 (5) - (3) 10,0 (4) - (3)
n.n./14,3 n.n./25,1 n.n./16,4 n.n./15,0 n.n./19,8 n.n./15,4
4-Nonylphenol 28,5 (7) 35,6 (7) 32,05 (7) 22,2 (5) 32,0 (5) 29,3 (7)
n.n./38,6 n.n./59,3 n.n./43,0 n.n./33,7 n.n./71,8 21,6/36,0
Dimethylphthalat 87 (8) 64 (8) 76 (8) 99 (7) 102 (7) 64 (7)
30/192 26/134 26/201 33/332 41/555 44/191
Diethylphthalat 351 (8) 202 (8) 301 (8) 300 (7) 309 (7) 210 (7)
207/898 118/449 114/404 136/971 99/555 162/462
Dibutylphthalat 2911 (8) 1906 (8) 1909 (8) 1936 (7) 2475 (7) 1734 (7)
919/7750 733/3125 910/2779 470/7441 1225/16574 461/6517
Benzylbutylphthalat 95 (8) 66 (8) 71 (8) 65 (7) 119 (7) 63 (7)
37/2372 32/1145 35/725 26/128 68/31282 25/119
Bis(2-ethylhexyl )- 638 (8) 548 (8) 569 (8) 419 (7) 540 (7) 504 (7)
phthalat 136/1208 126/1124 138/881 126/1328 123/866 117/1066
Di-n-octylphthalat 114 (8) 89 (8) 106 (8) 95 (7) 222 (7) 70 (7)
50/164 49/291 53/246 42/270 95/888 42/162
delta-HCH n.n. n.n. n.n. - (1) n.n. - (1)
5,7 6,3
gamma-HCH 9,0 (4) 20,7 (4) - (3) - (1) - (2) - (1)
6,2/13,2 12,6/31,5 8,7/18,3 6,8 20,3/28,5 8
beta-HCH n.n. 8,4 (4) - (2) - (1) - (2) - (2)
4,3/12,1 6,1/8,6 5 4,7/23,8 5,5/14,9
alpha-HCH 31,2 (4) 260,4 (4) 200,9 (4) 19,1 (5) 114,5 (5) 22,6 (5)
20,3/53,3 112,0/465,9 98,6/396,4 9,8/25,6 15,2/236,3 9,2/40,9
Heptachlor - (2) - (1) - (1) n.n. - (1) n.n.
10,5/29,7 28,2 27,4 16,5
Aldrin n.n. - (1) n.n. n.n. - (2) - (1)
19,2 26,7/34,9 25,6
Dieldrin - (2) n.n. n.n. n.n. n.n. - (1)
14,4/20,2 15,7
Chlordane 19,2 (4) - (3) 12,4 (4) - (2) - (3) - (3)
(Summe) 2,0/66,5 3,4/27,6 2,6/26,3 3,2/57,6 5,5/43,4 4,7/29,5
Endosulfan n.n. n.n. n.n. n.n. n.n. n.n.
DDE n.n. - (1) n.n. - (1) - (1) - (1)
34,0 36,3 38,8 37,7
DDD - (1) - (3) - (1) - (1) - (2) - (2)
29,2 25,8/28 28,2 33,6 29,9/33,8 30,0/30,2
DDT - (1) - (1) - (1) - (1) n.n. - (1)
43,5 45,5 41,7 45,7 45,0
Methoxychlor - (1) n.n. n.n. - (1) - (1) - (1)
22,6 28,2 26,5 25,6
Heptachlorepoxide n.n. - (1) n.n. - (1) - (1) - (1)






Den quantitativ geringen Unterschieden bezüglich der Belastung zwischen den Probenah-
mestellen unterhalb und oberhalb der Einleiter bei beiden Bächen standen qualitative 
Unterschiede gegenüber. Beim Vergleich der Bäche (Tab. 5) zeigt sich innerhalb der Pestizi-
de, dass Heptachlorepoxid, Aldrin, DDE sowie γ-HCH ausschließlich am Lockwitzbach 
vorkamen und Heptachlor nur in der Körsch und im Einleiter des Klärwerks am Lockwitz-
bach nachgewiesen werden konnte. 
Die Probenahmestelle Ku war im Vergleich zu allen anderen Probenahmestellen mit einigen 
Substanzen (Ethinylöstradiol, Bisphenol A und α-HCH) stärker belastet (Tab. 5). 
Der Nachweis von Bisphenol A war einer der Gründe, weshalb es als zu prüfende Substanz 
im später durchgeführten Fließrinnenexperiment ausgewählt wurde (s. Kap. III.2.4.1). Wegen 
des Einsatzes von Bisphenol A im Fließrinnenexperiment werden in Abb. 12 die Konzentrati-
onen dieser Umweltchemikalie im Wasser der Probenahmestellen im Untersuchungszeitraum 































Abb. 12: Konzentration von Bisphenol A im Wasser der Probenahmestellen im Untersu-
chungsjahr 2001. L: Lockwitzbach; K: Körsch; o: oberhalb -; u: unterhalb des 
Einleiters. 
 
Anhand von für die Substanzen bekannten Östradioläquivalenten und den jeweiligen gemes-
senen Konzentrationen wurde in Jungmann et al. (2004a) das östrogene Potenzial des 






Tab. 6: Östrogenäquivalente für die Probenahmestellen in 2001. In Klammern: ohne Ethiny-
löstradiol. Modifiziert nach Jungmann et al. (2004a). L: Lockwitzbach; K: Körsch; o: 
oberhalb -; u: unterhalb des Einleiters. 
 Lo Lu Ko Ku 
Östrogenäquivalent 0,12 0,11 0,07 2,47 (0,08) 
 
Auf Grundlage aller analysierten Substanzen ergibt sich ein 22 bis 35 x höheres östrogenes 
Potenzial an der Probenahmestelle Ku im Vergleich zu den anderen Probenahmestellen. Die-
ses deutlich höhere Potenzial ist auf das an Ku nachgewiesene Ethinylöstradiol 
zurückzuführen, das an zwei Probenahmeterminen (19.06. und 14.08.2001) nachgewiesen 
werden konnte. Bezieht man Ethinylöstradiol nicht mit in die Betrachtung ein, ähnelte sich 
das östrogene Potenzial an allen Probenahmestellen (0,07 - 0,12). Da Ethinylöstradiol jedoch 
offensichtlich in die Körsch eingeleitet wird und in 25 % der analysierten Wasserproben von 
Ku nachgewiesen wurde, kann man von einem erhöhten östrogenen Potenzial an Ku ausge-
hen. 
II.3.3 Populationsuntersuchungen an Gammariden 
Es werden die Ergebnisse für die jeweilige untersuchte populationsrelevante Variable für 
Lockwitzbach und Körsch getrennt dargestellt und diskutiert. Dabei werden Unterschiede 
zwischen den beiden Untersuchungsjahren sowie saisonale Unterschiede herausgestellt. Ins-
besondere werden die beiden Probenahmestellen der jeweiligen Bäche miteinander 
verglichen, um etwaige Einflüsse durch die Einleitungen aus Klärwerken zeigen zu können. 
Anschließend werden beide Bäche hinsichtlich der jeweiligen Variable qualitativ, jedoch 
nicht quantitativ miteinander verglichen. In Kap. II.2.4 wurde auf die Problematik eines sol-
chen Vergleichs eingegangen. 
II.3.3.1 Abundanz von Gammariden 
Die Anzahl der Gammariden in einer Probe wurde mit der Größe der Beprobungsfläche in 
Beziehung gesetzt und daraus die Abundanz als Anzahl der Gammariden pro m² berechnet. 
II.3.3.1.1 Abundanzen von G. fossarum im Lockwitzbach 
In Tab. 7 sind die Anzahlen der Gammariden in den Proben, die Anzahlen der davon unter-
suchten Gammariden und die berechneten Abundanzen der Populationen im Lockwitzbach 
aufgelistet. Insgesamt wurden 5.853 Gammariden aus dem Lockwitzbach untersucht, davon 






von der Probenahmestelle unterhalb des Einleiters aus dem Klärwerk (Lu). Mit Ausnahme der 
Lu-Probe vom September 2001 wurden beim Lockwitzbach jeweils alle gefundenen Gamma-
riden hinsichtlich verschiedener populationsrelevanter Parameter untersucht. Die 
Beprobungsfläche ergab sich ab der Probenahme im August 2000 jeweils aus der Bachbreite 
des Transekts und den Maßen des MOS-Samplers (50x50 cm). Da in den ersten Monaten des 
Projekts die Bachbreite des Transekts nicht gemessen worden war, wurde für die Berechnung 
der Abundanzen in diesen Monaten eine Bachbreite von 4 m zugrunde gelegt (gemessen an 
einer anderen Stelle im Bereich der Probenahmestelle Lo). 
Tab. 7: Probengröße und Abundanz der untersuchten Gammaridenpopulationen im Lockwitz-
bach. Lo: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Lu: Probenahmestelle unterhalb 
des Einleiters. 
Lo Lu
Datum Anzahl in Probe n untersucht Abundanz [Ind./m²] Anzahl in Probe n untersucht Abundanz [Ind./m²]
14.04.00 89 89 45 46 46 23
27.04.00 9 9 5 12 12 6
23.05.00 12 12 6 108 108 54
20.06.00 29 29 15 24 24 12
18.07.00 11 11 6 53 53 27
15.08.00 107 107 78 111 111 58
12.09.00 185 185 108 105 105 55
12.10.00 43 43 25 695 695 348
24.04.01 61 61 24 67 67 16
21.05.01 18 18 7 159 159 80
20.06.01 130 130 51 215 215 112
18.07.01 85 85 37 522 522 261
14.08.01 337 337 189 340 340 296
12.09.01 383 383 161 802 401 401
10.10.01 845 845 384 651 651 260
 
Pro Probenahme wurden im Jahr 2001 mehr Gammariden als im Jahr 2000 gefangen. Grund 
dafür war eine leichte Modifizierung der Probenahme, indem das Transekt nicht mehr wie im 
1. Untersuchungsjahr zufällig ausgewählt wurde, sondern für G. fossarum typische Habitate 
berücksichtigt wurden. Dadurch ergab sich eine größere Datenbasis für anschließende Be-
rechnungen für das Jahr 2001 im Vergleich mit dem Jahr 2000. Aufgrund der veränderten 
Beprobungsmethode im Jahr 2001 werden im Folgenden die Ergebnisse aus dem Jahr 2000 
nicht mit denen aus dem Jahr 2001 statistisch verglichen. 
Der saisonale Verlauf der Abundanzen im Jahr 2000 (Abb. 13 oben) zeigte nur an der unteren 
Probenahmestelle im Oktober einen höheren Wert verglichen mit den Vormonaten. Hierbei 
handelte es sich hauptsächlich um eine erhöhte Anzahl an Adulten. Ein Grund könnte das 
verbesserte Nahrungsangebot im Herbst sein, da Gammariden ins Gewässer eingetragenes 






Jedoch war zu diesem Zeitpunkt an beiden Probenahmestellen viel Laub im Gewässer vor-
handen. Gammariden weisen eine sehr ungleichmäßige Verteilung im Gewässer auf. Sie sind 
vor allem in Laubansammlungen, Algen und Erlenwurzeln zu finden (Pöckl, 1993a; eigene 
Beobachtungen). Im Oktober waren nur bei Lu Erlenwurzeln im beprobten Transekt enthal-
ten, in denen sich viele Gammariden aufhielten. Im Beprobungstransekt bei Lo waren 
hingegen keine Erlenwurzeln bei dieser Probenahme vorhanden. Der Unterschied in der A-
bundanz zwischen beiden Probenahmestellen im Oktober könnte folglich durch die 
Beprobung unterschiedlicher Habitate bedingt sein. 
Im Jahr 2001 (Abb. 13 unten) war die Abundanz an der unteren Probenahmestelle in den 
meisten Untersuchungsmonaten höher als an der oberen Probenahmestelle. Die Gesamtabun-
danz an Gammariden nahm an beiden Probenahmestellen im Laufe des Sommers zu, weil die 
Abundanz an Juvenilen zunahm. Die hohe Abundanz an Juvenilen lässt sich damit erklären, 
dass im Spätsommer der Juvenilenanteil sich aus den Juvenilen, die in den Vormonaten gebo-
ren wurden, sowie den im Spätsommer geborenen Tieren zusammensetzte. 
Im Oktober war bei beiden Probenahmestellen zusätzlich die Abundanz der Adulten hoch. An 
der oberen Probenahmestelle handelte es sich bei den beprobten Habitaten vor allem um Sand 
und Wurzelwerk. Bei einer stichprobenhaften, semiquantitativen Überprüfung der Abundanz 
mit einem Küchensieb an anderen Stellen bei Lo am selben Probenahmetermin wurden hin-
gegen nur wenig Gammariden gefunden. Folglich führte vermutlich die Wahl des zu 
beprobenden Habitats (insbesondere Wurzeln) zu der hohen Abundanz. Wurzeln im Bepro-
bungstransekt waren wahrscheinlich auch der Grund für die hohe Abundanz der Gammariden 
an der unteren Probenahmestelle im September. Im Oktober wurden hier jedoch an verschie-
denen Stellen, nicht nur im Beprobungstransekt, viele adulte und juvenile Gammariden 
gefunden. Daher war im Oktober 2001 bei Lu nicht die Wahl des Transekts für die Beprobung 
ausschlaggebend für die hohe ermittelte Abundanz, sondern andere Faktoren, möglicherweise 
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Abb. 13: Abundanzen von juvenilen und adulten G. fossarum im Lockwitzbach in den Jahren 
2000 und 2001. Lo: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Lu: Probenahmestelle 






II.3.3.1.2 Abundanzen von Gammariden in der Körsch 
Bei der Körsch wurden insgesamt 6.560 Gammariden hinsichtlich populationsrelevanter Pa-
rameter untersucht, davon 2.361 von der Probenahmestelle oberhalb des Einleiters (Ko) und 
4.199 von der Probenahmestelle unterhalb des Einleiters aus dem Klärwerk (Ku). In Tab. 8 
sind die Anzahlen der Gammariden in den Proben, die Anzahlen der davon untersuchten 
Gammariden und die berechneten Abundanzen der Populationen in der Körsch zusammenge-
stellt. 
Tab. 8: Probengröße und Abundanz der untersuchten Gammaridenpopulationen in der 
Körsch. Ko: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Ku: Probenahmestelle unter-
halb des Einleiters. 
Ko Ku
Datum Anzahl in Probe n untersucht Abundanz [Ind./m²] Anzahl in Probe n untersucht Abundanz [Ind./m²]
25.04.00 70 70 93 1984 248 2645
06.06.00 90 90 120 730 730 973
04.07.00 144 144 192 1504 376 2005
01.08.00 67 67 89 303 303 404
29.08.00 72 72 96 4824 603 6432
26.09.00 80 80 107 1192 149 1589
24.10.00 396 198 528 2264 566 3019
23.04.01 714 714 952 538 269 717
17.07.01 343 343 457 1872 234 2496
13.09.01 313 313 417 1500 375 2000
11.10.01 270 270 360 2768 346 3691
Bei der Körsch betrug die Abundanz von Gammariden an der unteren Probenahmestelle so-
wohl im Jahr 2000 als auch im Jahr 2001 pro Probenahme bis auf eine Ausnahme jeweils das 
Vielfache der Abundanz an der oberen Probenahmestelle. Die Ausnahme war die Probenahme 
im April 2001, bei der mit 952 (Ko) bzw. 717 Individuen pro m² (Ku) eine ähnliche Populati-
onsdichte vorlag. Die höchste Abundanz betrug über 6.000 Individuen pro m² (Ku 
29.08.2000). Ähnlich hohe Abundanzen von Gammariden wurden auch in anderen Studien 
gefunden. Meijering (1972a) fand eine Abundanz von ca. 3.600 Individuen pro m² bei G. fos-
sarum. Obrdlík (1972) beschrieb Abundanzen von G. fossarum zwischen <100 und 5.700 
Individuen pro m². Für G. pulex wurden sogar Abundanzen von 820 bis 10.000 Individuen 
pro m² ermittelt (Welton, 1979). Auch Pöckl (1993a) wies auf hohe Besiedlungsdichten von 
Gammariden mit mehreren Tausend Individuen pro m² hin. 
 Der saisonale Verlauf im Jahr 2000 (Abb. 14 oben) zeigte bei der oberen Probenahmestelle 
der Körsch eine etwas höhere Anzahl an Adulten und Juvenilen im Oktober als in den Vor-
monaten, der Grund hierfür ist unbekannt. An der unteren Probenahmestelle war keine 
saisonale Tendenz erkennbar. Die hohe Gesamtabundanz der Gammariden Ende August 2000 






Im Unterschied zum Lockwitzbach wurden bei der Körsch im Untersuchungszeitraum des 
Jahres 2001 aus Zeitgründen nur Proben von einigen ausgewählten Monaten analysiert. Dabei 
handelte es sich um die April- und Herbstproben. Diese wurden ausgewählt, um die Populati-
onsergebnisse mit den histologischen und biochemischen Befunden im Xehogamm-Projekt 
vergleichen zu können. Außerdem wurden die Juliproben ausgewertet, um mögliche saisonale 
Unterschiede zu erfassen. 
Der saisonale Verlauf im Jahr 2001 ist in Abb. 14 (unten) dargestellt. An der oberen Probe-
nahmestelle blieb die Abundanz der Adulten im Saisonverlauf gleich, die Anzahl der 
Juvenilen nahm zum Herbst hin ab. An der unteren Probenahmestelle war die Abundanz der 
Adulten und damit die Gesamtabundanz im Oktober höher als in den Vormonaten. Im Bepro-
bungstransekt waren Erlenwurzeln vorhanden, die zu diesem Ergebnis geführt haben könnten. 
II.3.3.1.3 Vergleich der Abundanz in beiden Bächen 
Mit mehreren Hundert Individuen pro m² entsprach die Abundanz an der unteren und teilwei-
se auch an der oberen Probenahmestelle am Lockwitzbach etwa der an der oberen 
Probenahmestelle an der Körsch. Im Gegensatz dazu wies die untere Probenahmestelle an der 





































































Abb. 14: Abundanzen von juvenilen und adulten Gammariden in der Körsch in den Jahren 
2000 und 2001. Ko: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Ku: Probenahmestelle 








II.3.3.2 Vorkommen von Gammarus pulex 
II.3.3.2.1 Vorkommen von G. pulex im Lockwitzbach 
Im Lockwitzbach wurden keine Individuen von G. pulex gefunden. Bei den beiden untersuch-
ten Gammaridenpopulationen im Lockwitzbach handelte es sich um reine G. fossarum-
Populationen. 
II.3.3.2.2 Vorkommen von G. pulex in der Körsch 
In den untersuchten Populationen wurden neben G. fossarum-Tieren auch Männchen und 
Weibchen von G. pulex gefunden. Mischpopulationen von G. fossarum und G. pulex wurden 
auch von Meijering (1971) und Janetzky (1994) beschrieben. Die Artbestimmung ist sicherer 
bei den Männchen als bei den Weibchen durchzuführen. Außerdem war der prozentuale An-
teil der G. pulex-Weibchen an der Gesamtheit der Weibchen in der jeweiligen Population 
generell ähnlich oder niedriger als der prozentuale Anteil der G. pulex-Männchen an der Ge-
samtheit der Männchen. Deshalb wird im Folgenden nur der Anteil der G. pulex-Männchen 
dargestellt. 
Im Jahr 2000 betrug der Anteil der G. pulex-Männchen insgesamt 8,2 % (Ko) bzw. 1,1 % 
(Ku). In Abb. 15 ist zu sehen, dass in diesem Jahr nicht in allen Proben G. pulex-Männchen 
vorkamen, dagegen in allen Proben vom Jahr 2001. Im Jahr 2001 war der Anteil der G. pulex-
Männchen bei Ku mit insgesamt 7,9 % signifikant höher als bei Ko (2,9 %) (Chi²-Test,          
p < 0,05). Dieser Unterschied war als Trend auch bei der Betrachtung der Einzelmonate er-
kennbar (Abb. 15). Über beide Untersuchungszeiträume gesehen, schwankte der Anteil der G. 
pulex-Männchen zwischen 0 und 14 %. Die einzige Ausnahme bildete die Probe im April 
2000 bei Ko mit 28,6 %. Hierbei handelte es sich nicht um eine saisonale Abhängigkeit, da im 
folgenden Jahr die Aprilprobe bei Ko einen ähnlichen Anteil der G. pulex-Männchen aufwies 
wie die anderen Proben. Der Grund für diese Ausnahme ist unbekannt. 
Im Gegensatz zur vorliegenden Untersuchung traten bei einigen von Meijering (1971) unter-
suchten Populationen jahreszeitliche Schwankungen mit einem Maximum im G. pulex-Anteil 
im Herbst auf. Das Maximum resultierte dabei jeweils aus dem erhöhten Anteil der G. pulex-
Männchen. Ebenso war der Anteil der G. pulex-Weibchen in der Probe bei Ko im April 2000 
mit 14,7 % niedriger als der Anteil der G. pulex-Männchen (28,6 %) in dieser Probe. Beson-
ders in organisch belasteten Gewässern kommt es zu pulsierenden Ausbreitungstendenzen 
von G. pulex durch Aufwanderung adulter Tiere in Bachabschnitte mit G. fossarum-
Populationen im Laufe des Sommerhalbjahrs und Abdrift von G. pulex im Winter (Hynes, 











































































Abb. 15: Anteil der G. pulex-Männchen in der Körsch in den Jahren 2000 und 2001. Ko: Pro-
benahmestelle oberhalb des Einleiters; Ku: Probenahmestelle unterhalb des Einleiters. 
 
Verglichen mit einigen Populationen in der Studie von Meijering (1971) war der Anteil an G. 
pulex in den beiden Körschpopulationen relativ gering und zeigte keine großen Schwankun-
gen. Bei Meijering (1971) lag dagegen die Schwankungsbreite des G. pulex-Anteils an 
verschiedenen Probenahmeterminen innerhalb einer Population zwischen 0 und 83 %. 
Individuen der beiden verschiedenen Gammaridenarten können sich miteinander paaren. Die-
se Form der Präkopula ist aber im Freiland nur selten zu finden (Roux, 1971). Wie 
Kreuzungsexperimente ergaben, werden die Eier befruchtet. Nach einigen Zellteilungen ster-
ben diese Eier jedoch ab. Arthybride treten daher nicht auf (Wautier & Roux, 1959; Roux, 
1971; Meijering, 1972b). 
In den folgenden Abschnitten wurden sowohl die G. pulex-Männchen als auch die G. pulex-
Weibchen aus den Berechnungen und Darstellungen für die Körsch ausgeschlossen. Insbe-
sondere ist dies wichtig beim Vergleich der Körperlängen, da G. pulex größer wird als G. 
fossarum (Schellenberg, 1942, Ludwig, 1993). Nicht korrigiert werden können die Berech-
nungen des Juvenilenanteils in den Populationen sowie die Darstellung der Körperlänge von 








II.3.3.3 Geschlechterverhältnis und Intersexualität bei G. fossarum 
II.3.3.3.1 Geschlechterverhältnis bei G. fossarum im Lockwitzbach 
Das Geschlechterverhältnis von G. fossarum im Lockwitzbach im Jahr 2000 ist in Abb. 16 
dargestellt. Die Gammariden wurden in den ersten Monaten des Projekts nicht auf das Vor-
kommen von Intersexualität untersucht (Daten aus Metag, 2000). Erst ab Juli 2000 wurde 
jedes adoleszente oder adulte Tier hinsichtlich des Vorhandenseins beider Geschlechtsmerk-
male (Oostegiten und Penispapillen) untersucht, so dass erst ab diesem Zeitpunkt mögliche 
Intersexualität detektiert werden konnte. Im Juli 2000 wurden sicherlich aufgrund des zu ge-
ringen Probenumfangs (Lo: n = 2; Lu: n = 9 Adoleszente und Adulte) keine Intersexe 
gefunden, ansonsten jedoch in allen anderen daraufhin untersuchten Proben vom Lockwitz-
bach. 
Insgesamt wurden im Jahr 2000 von der oberen Probenahmestelle 71 Männchen, 101 Weib-
chen und 13 Intersexe untersucht. Von der unteren Probenahmestelle waren es 259 







































































































Abb. 16: Geschlechterverhältnis bei G. fossarum im Lockwitzbach im Jahr 2000. Grauer Hin-
tergrund: Diese Proben wurden nicht auf das Vorkommen von Intersexualität hin 
untersucht. Lo: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Lu: Probenahmestelle un-






Insgesamt betrug das Verhältnis zwischen Männchen und Weibchen 1:1,4 (Lo) bzw. 1:1,7 
(Lu) (gepoolte Daten). In 6 von 8 Probenahmeterminen überwog auch in den einzelnen Mona-
ten im Jahr 2000 in der Population oberhalb des Einleiters der Anteil der Weibchen gegenüber 
dem der Männchen. Das war auch in 5 von 8 Proben von der unteren Probenahmestelle der 
Fall. Eine saisonale Abhängigkeit war hierbei nicht zu erkennen (Abb. 16). Laut Meijering 
(1971) beträgt das Verhältnis von Männchen zu Weibchen etwa 1:1. Theoretisch wäre bei 
einer monofaktoriellen genetischen Geschlechtsdetermination von einem Geschlechterver-
hältnis von 1:1 auszugehen (Bulnheim, 1972). Diese konnte jedoch in der Literatur nicht 
belegt werden, da bei Gammariden generell keine Geschlechtschromosomen nachgewiesen 
werden konnten (Sutcliffe, 1992; Ausnahme: Anisogammarus annandalei, Niiyama, 1950). 
Vielmehr wird eine polyfaktorielle genetische Geschlechtsdetermination bei Gammariden 
diskutiert (Traut, 1962; Bulnheim, 1972; Legrand et al., 1987; Sutcliffe, 1992). Abweichun-
gen vom erwarteten Geschlechterverhältnis von 1:1 wurden auch in anderen Freiland-
populationen von Gammariden festgestellt. Lehmann (1967) fand im Sommer große Schwan-
kungen im Geschlechterverhältnis beim Vergleich verschiedener Populationen von G. 
fossarum, im Winter überwogen stets die Männchen. Das aus seinen Angaben errechnete 
Verhältnis von Männchen zu Weibchen lag bei verschiedenen Populationen im Juni zwischen 
1:0,03 und 1:1,2. Teichmann (1982) fand in seiner im Sommerhalbjahr durchgeführten Ana-
lyse von Frühling bis Sommer ein leichtes Überwiegen der Weibchen und im Herbst einen 
hohen Anteil an Männchen. Bei Obrdlík (1972) überwogen hingegen saisonal unabhängig 
generell die Männchen. 
Der Anteil der Intersexe an den adoleszenten und adulten Gammariden betrug ab August 2000 
5,4 - 15 % (Lo) bzw. 3,7 - 8,5 % (Lu) (Abb. 16). Insgesamt waren ab August im Jahr 2000 im 
Lockwitzbach an der oberen Probenahmestelle tendenziell prozentual mehr Intersexe im Ver-
gleich zur unteren Probenahmestelle vorhanden (Lo: 11,5 % bzw. Lu: 7,7 %). 
In Abb. 17 ist das Geschlechterverhältnis von G. fossarum im Jahr 2001 dargestellt. Im Jahr 
2001 wurden an der oberen Probenahmestelle insgesamt 194 Männchen, 292 Weibchen und 
61 Intersexe erfasst. An der unteren Probenahmestelle wurden insgesamt 346 Männchen, 574 
Weibchen und 62 Intersexe bestimmt. Auch im Jahr 2001 waren im Lockwitzbach Weibchen 
häufiger in den Populationen vertreten als Männchen. Das Verhältnis zwischen Männchen 
und Weibchen betrug insgesamt 1:1,5 (Lo) bzw. 1:1,7 (Lu). Auch in 4 von 7 einzelnen Probe-
nahmeterminen bei Lo bzw. in allen Monaten bei Lu war der Anteil der Weibchen in der 











































































































Abb. 17: Geschlechterverhältnis bei G. fossarum im Lockwitzbach im Jahr 2001. Lo: Probe-
nahmestelle oberhalb des Einleiters; Lu: Probenahmestelle unterhalb des Einleiters. 
 
Der Anteil der Intersexe an den adoleszenten und adulten Gammariden schwankte im Jahr 
2001 zwischen 9,2 und 17,4 % (Lo) bzw. zwischen 3,3 und 9,6 % (Lu). Einzige Ausnahme 
war die Probe im Juli an der oberen Probenahmestelle. In dieser Probe wurden keine Intersexe 
gefunden, was sicherlich an dem zu geringen Probenumfang von n = 6 adoleszenten oder a-
dulten Tieren lag. Im Gegensatz zum Verhältnis zwischen Männchen und Weibchen 
unterschied sich der Intersexanteil insgesamt im Jahr 2001 zwischen den Probenahmestellen 
signifikant. An der oberen Probenahmestelle waren prozentual signifikant mehr Intersexe im 
Vergleich zur unteren Probenahmestelle vorhanden (Lo = 11,2 % zu Lu = 6,3 %) (Chi²-Test, 
p < 0,05). 
Beide Untersuchungsjahre ähnelten sich somit in den Anteilen der einzelnen Geschlechter in 
den Gammaridenpopulationen. 
Ein Einfluss des Einleiters des Klärwerks auf das Geschlechterverhältnis im Lockwitzbach lag 
nicht vor. 
II.3.3.3.2 Geschlechterverhältnis bei G. fossarum in der Körsch 
Das Geschlechterverhältnis bei G. fossarum in der Körsch im Jahr 2000 gibt Abb. 18 wieder. 






Weibchen und 2 Intersexe von G. fossarum erfasst. An der unteren Probenahmestelle wurden 
insgesamt 503 Männchen, 472 Weibchen und 4 Intersexe dieser Spezies bestimmt. Das Ver-
hältnis zwischen Männchen und Weibchen betrug insgesamt 1:0,8 (Ko) bzw. 1:0,9 (Ku). 
Auch an 4 von 7 (Ko) bzw. 5 von 7 (Ku) Probenahmeterminen war der Anteil der Männchen 






























































Abb. 18: Geschlechterverhältnis bei G. fossarum in der Körsch im Jahr 2000. Ko: 
Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Ku: Probenahmestelle unterhalb des 
Einleiters.  
Intersexe wurden nur vereinzelt in den beiden Gammaridenpopulationen in der Körsch gefun-
den. Ihr Anteil betrug maximal 4,3 % (Ko am 01.08.2000) bzw. 1,0 % (Ku am 06.06.2000). 
Insgesamt war der Intersexanteil im Jahr 2000 zwischen den Populationen in der Körsch nicht 
signifikant unterschiedlich (Ko: 0,8 % bzw. Ku: 0,4 %) (Chi²-Test, p < 0,05). 
Im Jahr 2001 wurden in den jeweils 4 untersuchten Proben bei Ko insgesamt von G. fossarum 
170 Männchen und 215 Weibchen bzw. bei Ku insgesamt 197 Männchen, 164 Weibchen und 
1 Intersex bestimmt. Das Verhältnis zwischen Männchen und Weibchen war insgesamt signi-
fikant unterschiedlich zwischen den beiden Probenahmestellen (Chi²-Test, p < 0,05). Es 
betrug im Jahr 2001 bei Ko 1:1,3 bzw. bei Ku 1:0,8. Zu allen 4 Probenahmeterminen wurden 
an der oberen Probenahmestelle prozentual mehr Weibchen im Vergleich zur unteren Probe-
nahmestelle gefunden (Abb. 19). Diese Tendenz war monatlich betrachtet nur im Juli 
signifikant (Chi²-Test, p < 0,05). Das Geschlechterverhältnis im Jahr 2001 ähnelte folglich 





























































Abb. 19: Geschlechterverhältnis bei G. fossarum in der Körsch im Jahr 2001. Intersexanteil 
nicht dargestellt, da nur ein einziges Intersex gefunden wurde. Ko: Probenahmestelle 
oberhalb des Einleiters; Ku: Probenahmestelle unterhalb des Einleiters; *: signifikant 
verschieden mit p < 0,05. 
 
Das einzige Intersex-Exemplar, das im Jahr 2001 bei der Körsch gefunden wurde, stammte 
aus der Probe von der unteren Probenahmestelle im September. Dies führte bei Ku insgesamt 
zu einem ähnlichen Anteil der Intersexe wie im Vorjahr von 0,3 %. 
Die einzige Abweichung im allgemeinen Trend, dass der Anteil der Männchen in den Popula-
tionen überwog, trat nur bei Ko und nur im Jahr 2001 auf. Daher kann davon ausgegangen 
werden, dass kein Einfluss des Einleiters auf diese populationsrelevante Variable vorlag. 
II.3.3.3.3 Vergleich des Geschlechterverhältnis in beiden Bächen 
In beiden Untersuchungsjahren überwogen im Lockwitzbach die Weibchen in den Gammari-
denpopulationen. Im Gegensatz dazu waren im Jahr 2000 und bei Ku auch im Jahr 2001 









II.3.3.3.4 Intersexualität bei G. fossarum 
Intersexualität ist das gleichzeitige Vorkommen von sowohl männlichen als auch weiblichen 
Geschlechtsmerkmalen bei Individuen einer gonochoristischen (getrenntgeschlechtlichen) 
Spezies. Das Phänomen ist bei Crustaceen weit verbreitet (z.B. Munro, 1953; Ginsburger-
Vogel, 1975; Legrand et al., 1987; Moore & Stevenson, 1991; Sangalang & Jones, 1997). Bei 
Gammariden wurden Intersexe bei G. chevreuxi (Sexton & Huxley, 1921), G. fasciatus (= G. 
tigrinus) und G. pulex (Hynes, 1955), G. pungens padanus (Maccagno & Cuniberti, 1956), G. 
pulex subterraneus (Anders, 1957), G. duebenii (Bulnheim, 1965; Dunn et al., 1994; Kelly et 
al., 2004), G. lacustris (Ökland, 1969), G. pseudolimnaeus (Hynes & Harper, 1972), G. minus 
(Buikema et al., 1980) und Echinogammarus marinus (Ford et al., 2003a) beschrieben. 
Intersexe wurden im Rahmen der Promotion in allen untersuchten Populationen bei G. fossa-
rum gefunden und für diese Tierart erstmals publiziert (Ladewig et al., 2002). G. pulex-
Intersexe wurden nicht gefunden. Die Intersexe bei G. fossarum besaßen die für die Bildung 
des Marsupiums notwendigen Oostegiten (weibliche sekundäre Geschlechtsmerkmale) sowie 
eine oder zwei Penispapillen (typische männliche sekundäre Geschlechtsmerkmale)        
(Abb. 20). 
 
Abb. 20: Rasterelektronenmikroskopische Aufnahme eines Intersex von Gammarus fossarum. 
Das Tier liegt auf dem Rücken, rechts befindet sich das Vorderende und links das 
Hinterende des Tieres. M: Marsupium, durch beborstete Oostegiten gebildet; Pp: Pe-
nispapillen zwischen dem letzten Peræopodenpaar. 
 
Die Oostegiten bzw. Penispapillen von Intersexen glichen in Größe und Aussehen denen bei 
Weibchen bzw. Männchen. Gleiches berichteten Dunn et al. (1994) von Intersexen bei G. 






1955) besaßen Intersexe reduzierte Oostegiten, bei G. minus waren die Penispapillen von In-
tersexen nur etwa halb so groß wie die bei den Männchen (Buikema et al., 1980). 
In Präkopula-Paaren nehmen Intersexe von G. fossarum ausschließlich die weibliche Position 
ein (eigene Beobachtungen und Petzsch, 2002). Teilweise trugen sie Eier oder vereinzelt auch 
Juvenile im Marsupium. In histologischen Präparaten der Gonaden von Intersexen aus dem 
Lockwitzbach, die von M. Schirling und A. M. I. Köhler angefertigt und ausgewertet wurden, 
wurde ausschließlich Ovariengewebe gefunden (Ladewig et al., 2002). Es handelte sich bei 
den Intersexen folglich um funktionelle Weibchen. Dies stimmt mit den Ergebnissen von 
Buikema et al. (1980) bei G. minus überein. Dunn et al. (1994) beschrieben bei einer briti-
schen Population von G. duebenii Intersexe, die funktionelle Weibchen waren, jedoch 
gleichzeitig Ovarien- und Testisgewebe besaßen. Hingegen klassifizierte Bulnheim (1965) 
Intersexe einer deutschen Population von G. duebenii in 5 verschiedene Typen. Nur der stark 
weibliche Intersex-Typ war zur Reproduktion fähig, die anderen Typen waren infertil. Ford et 
al. (2003a) beschrieben zwei Typen von Intersexen bei Echinogammarus marinus: Der weib-
liche Typ war ein funktionelles Weibchen, die Funktion des männlichen Typs ist unbekannt. 
Intersexe von G. lacustris nahmen in Präkopulapaaren sowohl die weibliche als auch die 
männliche Position ein (Mehli, 1973). Maccagno & Cuniberti (1956) beschrieben bei G. pun-
gens padanus Intersexe, die männliche äußere sekundäre Geschlechtsmerkmale und abnorme 
Gonaden mit Spermatozyten und Oozyten aufwiesen. Intersexe von G. fasciatus, G. pulex 
(Hynes, 1955) und G. pseudolimnaeus (Hynes & Harper, 1972) wurden von den Autoren als 
funktionelle Männchen angesehen. 
In beiden Bächen wurden z. T. Intersexe mit nur 1 Penispapille gefunden (Tab. 9).Dieses 
Phänomen wurde auch bei anderen Gammaridenarten beschrieben (Bulnheim, 1965; Buikema 
et al., 1980; Kelly et al., 2004; Ford et al., eingereicht). Im Gegensatz dazu wurden Männchen 
mit nur einer Penispapille nur bei G. fossarum im Lockwitzbach (Tab. 9 und Ladewig et al., 
2002) sowie bei G. lacustris (eigene, unveröffentlichte Beobachtung) nachgewiesen. Pro Bach 
war der Anteil von Intersexen mit nur 1 Penispapille bei den Intersexen signifikant größer im 
Vergleich zum Anteil an Männchen mit nur 1 Penispapille bei den Männchen (Chi²-Test,       
p < 0,05). 
Beim Lockwitzbach waren an der oberen Probenahmestelle schwach signifikant prozentual 
mehr Männchen mit nur 1 Penispapille vorhanden als an der unteren (Chi²-Test, p = 0,04). 
Sowohl Intersexe mit einer als auch mit 2 Penispapillen konnten brüten und können daher als 








Tab. 9: Individuen von G. fossarum mit 1 Penispapille. Lo/Ko: Probenahmestelle oberhalb 
des Einleiters; Lu/Ku: Probenahmestelle unterhalb des Einleiters. 
Geschlecht Probenahmestelle Gesamtanzahl Individuen mit 1 Penispapille 
   Anzahl Prozent 
Intersexe Lo 74 27 36,5 
 Lu 115 36 31,3 
 Lockwitzbach gesamt 189 63 33,3 
Männchen Lo 237 3 1,3 
 Lu 571 1 0,2 
 Lockwitzbach gesamt 808 4 0,5 
Intersexe Ko 2 1 50 
 Ku 5 1 20 
 Körsch gesamt 7 2 28,6 
Männchen Ko 331 0 0 
 Ku 700 0 0 
 Körsch gesamt 1031 0 0 
 
Neben den Geschlechtsmerkmalen, die normalerweise nur bei einem Geschlecht vorhanden 
sind, gibt es andere Strukturen, die ebenfalls Geschlechtsdimorphismus bei Gammariden zei-
gen. So unterscheidet sich z.B. die Form der 1. Gnathopoden zwischen männlichen und weib-
lichen Gammariden. Intersexe von G. fossarum besaßen meist weibliche 1. Gnathopoden. Nur 
4 Intersexe hatten 1. Gnathopoden mit intermediärem Aussehen, d.h. mit weder eindeutig 
männlichem noch eindeutig weiblichem Aussehen. Vier weitere Intersexe wiesen eindeutig 
männliche 1. Gnathopoden auf. Die Intersexe mit männlichen 1. Gnathopoden (mit 1 oder 2 
Penispapillen) trugen keine Eier im Marsupium, obwohl sie aufgrund Körperlänge und Jah-
reszeit fähig zum Brüten gewesen wären. Ob es sich bei diesem Befund wegen der geringen 
Anzahl dieser Tiere um Zufall handelt, oder ob diese Tiere unfruchtbar waren, ist unbekannt. 
Wie in Abb. 21 zu sehen ist, waren Gammaridenweibchen im Lockwitzbach signifikant klei-
ner als Intersexe mit 1 bzw. 2 Penispapillen sowie Männchen. Ford et al. (eingereicht) 
beschrieben ähnliche Unterschiede bei Echinogammarus marinus: Weibchen waren signifi-
kant leichter als Intersex-Weibchen mit 1 bzw. 2 Penispapillen und Männchen. Die von ihnen 
beschriebenen Intersex-Männchen waren schwerer als normale Männchen. Dunn et al. (1994) 
fanden keine signifikanten Gewichtsunterschiede zwischen Weibchen und Intersexen bei G. 
duebenii. Im Gegensatz dazu beschrieben Kelly et al. (2004) bei einer anderen Population 
dieser Gammaridenart, dass Intersexe schwerer als Weibchen werden. Die Befunde dieser drei 
Publikationen können mit der vorliegenden verglichen werden, da es eine signifikante positi-
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Abb. 21: Körperlänge bei unterschiedlichen Geschlechtern von G. fossarum im Lockwitzbach 
(gepoolte Daten). Dargestellt sind Median, 25-75%-Perzentile, Minimum und Maxi-
mum. W: Weibchen; I 1Pp bzw. I 2 Pp: Intersexe mit 1 bzw. 2 Penispapillen; M: 
Männchen; *: signifikanter Unterschied zu allen anderen Geschlechtern mit               
p < 0,0083. 
Der Grund für die Größenunterschiede zwischen Weibchen und Intersexen in natürlichen Po-
pulationen von G. fossarum ist unbekannt. In den natürlichen Populationen konnte eine 
Altersbestimmung nicht durchgeführt werden. Es könnte daher sein, dass Intersexe in diesen 
Populationen besonders groß sind, weil die Wahrscheinlichkeit der Induktion von Intersexua-
lität mit zunehmendem Alter, d.h. längerer Exposition gegenüber dem noch unbekannten 
auslösenden Faktor, zunimmt. 
Im aktiven Effektmonitoring-Experiment an der Probenahmestelle oberhalb des Einleiters 
beim Lockwitzbach wurden Gammariden aus dem Goldersbach exponiert. Alle eingesetzten 
Gammariden waren etwa 6 mm groß (mit Hilfe einer aus Millimeterpapier angefertigten 
Schablone vermessen). In Abb. 22 sind die Unterschiede der Körperlänge zwischen den ver-
schiedenen Geschlechtern im aktiven Effektmonitoring-Experiment nach verschiedener 
Expositionsdauer dargestellt. Körperlängen von Intersexen mit 1 und mit 2 Penispapillen 
wurden für diese Darstellung gepoolt, da nur wenig Intersexe zur Verfügung standen. Auch 


































































































Abb. 22: Körperlänge bei unterschiedlichen Geschlechtern von G. fossarum im aktiven Ef-
fektmonitoring-Experiment im Lockwitzbach nach 12 und 16 Wochen Exposition. 
Dargestellt sind Median, 25-75%-Perzentile, Minimum und Maximum sowie die je-
weilige Anzahl von Gammariden pro Geschlecht. *: signifikanter Unterschied zu 
allen anderen Geschlechtern mit p < 0,0167. 
Sowohl nach 12 als auch nach 16 Wochen Exposition waren Männchen im jeweiligen „Cage“ 
signifikant größer im Vergleich zu Weibchen und Intersexen (Kruskal-Wallis-ANOVA mit 
anschließendem Mann-Whitney U-Test mit Bonferroni-Korrektur, p < 0,0167). Bei gleicher 
Körperlänge zu Beginn der Exposition und Dauer der Exposition ähneln sich also die Körper-






Die Zunahme der mittleren Körperlängen mit fortschreitender Dauer der Exposition in den 
„Cages“ ist dem Wachstum der Tiere zuzuschreiben. Eventuelle Unterschiede in der Mortali-
tät der Geschlechter konnten nicht miteinbezogen werden. Abb. 23 zeigt eine höhere 
Wachstumsrate, ersichtlich an der größeren Steigung der Regressionskurve, der Männchen im 






































Abb. 23: Zunahme der Körperlänge bei verschiedenen Geschlechtern von G. fossarum im 
aktiven Effektmonitoring-Experiment im Lockwitzbach. Die Körperlänge betrug bei 
allen Tieren zu Beginn des Experiments etwa 6 mm. Dargestellt sind außerdem der 
jeweilige Medianwert nach Exposition sowie mittels Exponentialfunktion berechnete 
Regressionskurven und deren Bestimmtheitsmaß R². 
 
Dass Männchen schneller wachsen als Weibchen, ist bei Gammariden bekannt (Nilsson, 
1977; Pöckl, 1990). Intersexe bei G. fossarum scheinen hinsichtlich ihrer Wachstumsrate den 
Weibchen zu ähneln. 
Ob es sich bei den Intersexen von G. fossarum um genetische Männchen oder genetische 






ratur durch ein polyfaktorielles System von verschiedenen, unbekannten Geschlechtsgenen 
fixiert (Sutcliffe, 1992). Bei männlichen Amphipoden entwickelt sich aus der Anlage der an-
drogenen Drüse eine funktionsfähige androgene Drüse, die das androgene Drüsenhormon 
(AGH) produziert. AGH von Isopoden wurde bereits isoliert und als Peptidhormon charakte-
risiert (Hasegawa et al., 1993). Durch dieses Hormon wird das zunächst undifferenzierte 
Gonadengewebe zu Testes und die sekundären männlichen Geschlechtsmerkmale werden 
gebil-det. Weibchen fehlt AGH. Durch Autodifferenzierung entwickelt sich bei ihnen das 
Gonadengewebe zu Ovarien. Von den Ovarien produzierte Hormone sorgen für die Ausbil-
dung von sekundären weiblichen Geschlechtsmerkmalen (Charniaux-Cotton, 1960). In 
Amphipoden kontrolliert POH („permanent ovarian hormone“) die Ausbildung von Oostegi-
ten und TOH („temporary ovarian hormone“) die Beborstung der Oostegiten (Charniaux-
Cotton & Payen, 1985). Eine chemische Charakterisierung von POH und TOH wurde bisher 
nicht durchgeführt. Charniaux-Cotton (1960) konnte in ihren Versuchen mit Orchestia gam-
marella (Talitridae) zeigen, dass andrektomisierte Männchen sich nach 1-2 Häutungen zu 
fertilen Weibchen entwickeln. Umgekehrt führte die Implantation einer androgenen Drüse in 
ein Weibchen nach 1-2 Häutungen zu einem infertilen Männchen, da dessen vas deferens 
nicht vollständig ausgebildet ist. 
In Jungmann et al. (2004a und 2004b) ist eine Korrelationsanalyse mit allen im Rahmen des 
Projektes erhobenen Daten (eigene Daten und Daten von Petzsch, 2002) durchgeführt worden. 
Daraus ergab sich eine negative Korrelation zwischen dem Anteil der Intersexe und dem An-
teil der Männchen. Da im Lockwitzbach der Anteil der Intersexe hoch war, war der Anteil an 
Männchen gesunken, d.h. das Geschlechterverhältnis war zugunsten der Weibchen verscho-
ben. In der Körsch kam Intersexualität nur vereinzelt vor, entsprechend war der Anteil an 
Männchen im Jahr 2000 und bei Ku im Jahr 2001 höher als im Lockwitzbach. Für den niedri-
gen Anteil der Männchen an der oberen Probenahmestelle bei der Körsch im Jahr 2001 
konnte keine Erklärung gefunden werden. Im aktiven Effektmonitoring-Experiment lag zu-
mindest in dem 12 Wochen exponierten „Cage“ das Geschlechterverhältnis eindeutig auf 
Seiten der Weibchen (Abb. 22). Aufgrund dieser Ergebnisse wurde im Rahmen des Projekts 
die Hypothese aufgestellt, dass Intersexe von G. fossarum genetische Männchen sein könnten. 
Ford et al. (2003a) gehen bei Intersexen von Echinogammarus marinus ebenfalls von einer 
Feminisierung von genetischen Männchen aus. 
Der Proximatfaktor, der Intersexualität bei Gammariden auslöst, ist unbekannt. Als Auslöser 
werden diskutiert: Parasitismus (Bulnheim, 1965; Kelly et al., 2004), Photoperiode (Dunn et 
al., 1990 und 1996) und Umweltverschmutzung (Ford et al., 2003a). 
Es bestand kein Zusammenhang zwischen dem Anteil von mit Polymorphus minutus (Acant-
hocephala) infizierten Gammariden und dem Intersexanteil in verschiedenen Populationen 






nicht nachgewiesen (M. Schirling, pers. Mitteilung). Von bestimmten Microsporidienarten 
(bei G. duebenii) und dem sogenannten epigenetischen feminisierenden Faktor (bei Orchestia 
gammarella) wurde ein temperaturabhängiger, feminisierender Einfluss auf Amphipoden be-
schrieben (Ginsburger-Vogel, 1975; Bulnheim, 1975 und 1978). Eine Korrelation zwischen 
der Wassertemperatur und dem Intersexanteil im Lockwitzbach bestand nicht. 
Saisonale Unterschiede im Anteil von Intersexen in den Populationen von G. fossarum im 
Lockwitzbach wurden nicht beobachtet. Auch bestand keine Korrelation zwischen der Länge 
der Photoperiode und dem Anteil der Intersexe. Die Photoperiode gilt als weiterer ge-
schlechtsbestimmender Faktor für G. duebenii und G. zaddachi (Bulnheim, 1972). Bei G. 
duebenii ist der Anteil von Intersexen abhängig von einem Zusammenspiel von Photoperiode 
und Wassertemperatur (Dunn et al., 1996). G. duebenii scheint jedoch nicht repräsentativ für 
andere Gammaridenarten zu sein, da nur für diese Art im Freiland bekannt ist, dass haupt-
sächlich Umwelteinflüsse das Geschlecht determinieren (Naylor et al., 1988). 
An der oberen Probenahmestelle im Lockwitzbach lag insgesamt im Jahr 2000 tendenziell 
und im Jahr 2001 signifikant ein höherer Anteil an Intersexen im Vergleich zur unteren Pro-
benahmestelle vor. Es kann daher ausgeschlossen werden, dass Intersexualität durch den 
Einleiter induziert wird. Dagegen kann nicht ausgeschlossen werden, dass es durch den Ein-
leiter zu einer Reduktion des Anteils an Intersexen gekommen sein könnte. 
In den beiden Lockwitzbachpopulationen lag ein höherer Anteil an Intersexen im Vergleich 
zu den Gammaridenpopulationen in der Körsch vor. Auch in weitereren Populationen von G. 
fossarum in anderen Bächen wurden Unterschiede in der Höhe des Anteils an Intersexen 
nachgewiesen (Petzsch, 2002; Jungmann et al., 2004a und 2004b). Ähnliche Unterschiede im 
Anteil an Intersexen zwischen Populationen innerhalb einer Gammaridenart wurden auch bei 
Gammarus duebenii (Bulnheim, 1965; Dunn et al., 1994; Kelly et al., 2004) sowie bei Echi-
nogammarus marinus (Ford et al., 2003a) gefunden. Die unterschiedlichen Intersexanteile 
könnten folglich durch genetische Unterschiede zwischen Populationen oder durch einen 
standortspezifischen Faktor bedingt sein. 
Im Goldersbach, aus dem die im aktiven Effektmonitoring eingesetzten Gammariden stamm-
ten, betrug der Intersexanteil nur 3,2 % (28.08.2001, Petzsch, 2002). Nach 12 Wochen 
Exposition (14.08.2001) im Lockwitzbach waren 5,1 % und nach 16 Wochen (12.09.2001) 
11,2 % der Gammariden in den „Cages“ Intersexe. Die Unterschiede im Intersexanteil bei 
verschiedener Expositionsdauer waren nicht signifikant, tendenziell war jedoch eine zeitab-
hängige Erhöhung des Intersexanteils zu beobachten. Nach 16 Wochen war der Anteil an 
Intersexen im „Cage“ im Lockwitzbach signifikant höher als der für den Goldersbach vorlie-
gende Wert (Chi²-Test, p < 0,05). Einschränkend ist zu bemerken, dass die Gammariden zwar 






chen Population zu einem anderen Zeitpunkt als zu dem des Beginns des aktiven Effektmoni-
torings erfolgte. Außerdem kann nicht ausgeschlossen werden, dass Intersexualität durch die 
Prozedur des Effektmonitoring-Experiments ausgelöst worden sein könnte. 
Das aktive Effektmonitoring zeigte, dass genetische Unterschiede nicht der Proximatfaktor für 
die Induktion von Intersexualität bei G. fossarum sind. Diese Ergebnisse waren Anlass für ein 
weiteres aktives Effektmonitoring speziell zur Untersuchung von Intersexualität. Jungmann et 
al. (2004b) erbrachten dabei den Nachweis, dass Intersexualität bei G. fossarum aus einer 
Population mit sehr geringem Intersexanteil sowohl durch Exposition im Lockwitzbach als 
auch nur durch Wasser aus dem Lockwitzbach induziert werden kann. Ob es sich bei diesem 
standortspezifischen Faktor im Wasser um eine natürliche Ursache (Parasiten oder eine natür-
liche chemische Substanz) oder um eine Umweltchemikalie mit endokriner Wirkung handelt, 
ist noch nicht bekannt. 
Als möglicher nächster Schritt zur Beantwortung dieser Frage könnte Wasser aus einem Bach 
mit hohem Intersexanteil in der Gammaridenpopulation durch Festphasenextraktion fraktio-
niert werden. Gammariden aus einer Population mit niedrigem Intersexanteil könnten 
gegenüber diesen verschiedenen Fraktionen exponiert werden, so dass eine allmähliche Ein-
grenzung der Intersexualität induzierenden Substanzen stattfinden könnte. Außerdem würden 
Parasiten aus dem Wasser bei der Festphasenextraktion nicht erfasst werden. Bei einer Erhö-
hung des Intersexanteils während der Exposition gegenüber einer Fraktion von Substanzen 
aus der Festphasenextraktion würden somit Parasiten als Proximatfaktor ausscheiden. 
Um die Frage zu klären, ob Intersexe bei G. fossarum genetische Männchen oder Weibchen 
sind, könnten Präkopulapaare getrennt und die Tiere in der Männchenposition gegenüber 
Lockwitzbachwasser exponiert werden. Da Intersexe nur in der Weibchenposition gefunden 
wurden, müssten nach Exposition auftretende Intersexe demnach ehemalige Männchen sein. 
Welche Auswirkungen ein hoher Anteil an Intersexen auf die Populationsdynamik von G. 
fossarum haben könnte, ist noch unbekannt. Dunn et al. (1990) beobachteten im Laborexpe-
riment bei G. duebenii einen geringeren Paarungserfolg von Intersexen verglichen mit 
Weibchen. In einer natürlichen Population dieser Gammaridenart fanden die Autoren einen 
geringeren Anteil von Intersexen in Präkopula prozentual zur Gesamtheit der Intersexe vergli-
chen mit dem Anteil von Weibchen in Präkopula prozentual zur Gesamtheit der Weibchen. 
Kelly et al. (2004) fanden in einer anderen Population dieser Gammaridenart das gleiche Er-
gebnis. In einer natürlichen Population an einer weiteren Probenahmestelle im Lockwitzbach 
fand Petzsch (2002) bei G. fossarum hingegen keinen solchen Unterschied. Dies deutet darauf 
hin, dass bei G. fossarum möglicherweise der Paarungserfolg von Intersexen nicht reduziert 
ist. Ferner kann daraus geschlossen werden, dass in der von Petzsch (2002) untersuchten Po-






Intersexen paaren konnten, obwohl bei Gammariden in der Präkopula Männchen etwa 30 % 
größer als Weibchen sind (beispielsweise Naylor et al., 1988; Gross et al., 2001). Bei G. due-
benii war weder bei Intersexen noch bei Weibchen eine Korrelation zwischen Gewicht und 
Brutgröße vorhanden (Dunn et al., 1990). Die Autoren wiesen jedoch bereits selbst darauf hin, 
dass dafür das „Poolen“ von Daten aus unterschiedlichen Jahreszeiten verantwortlich gewesen 
sein könnte. Dunn et al. (1990) fanden im Laborexperiment weder in der Brutgröße noch im 
Anteil der Nachkommen der F1-Generation, der bis zur Geschlechtsreife überlebte, einen Un-
terschied zwischen Intersexen und Weibchen bei G. duebenii. Ford et al. (2003b) untersuchten 
Populationen von Echinogammarus marinus im Freiland: Intersexe besaßen einen geringeren 
Fekunditätsindex als Weibchen, waren jedoch größer als Weibchen. Angaben zu den absolu-
ten Eizahlen fehlen. Daher wäre es durchaus möglich, dass der geringere Fekunditätsindex 
durch die höhere Größe bei Intersexen kompensiert wird, wodurch die absolute Anzahl an 
Nachkommen von Intersexen der von Weibchen ähneln würde. Die Anzahl der Eier im Mar-
supium von Intersexen bei G. fossarum wurde nicht bestimmt. Durch ihre größere 
Körperlänge könnten Intersexe bei G. fossarum in der Lage sein, mehr Eier pro Brut im Mar-
supium abzulegen. Folglich könnten Intersexe positiv auf die Reproduktion in einer 
Population wirken. Es könnte aber auch derselbe Kompensationsmechanismus wie für E. ma-
rinus weiter oben postuliert, wirken. So fanden Kelly et al. (2004) kürzlich bei G. duebenii 
eine signifikante Reduktion der Brutgröße bei Intersexen verglichen mit Weibchen, wenn die 
Körpergröße mitberücksichtigt wurde (was dem Fekunditätsindex entspricht). Jedoch gab es 
keine signifikanten Unterschiede zwischen Intersexen und Weibchen in der absoluten Anzahl 
von Eiern. 
Wünschenswert wäre deshalb besonders die Entwicklung einer die Tiere nicht schädigenden 
Betäubungsmethode. Erste Versuche dazu in unserer Arbeitsgruppe schlugen bisher fehl, soll-
ten aber forciert werden. Dann könnten gezielt Intersexe hinsichtlich populationsrelevanter 
Variablen wie Mortalität, Wachstum, Paarungerfolg, Brutgröße, Brutentwicklungszeit sowie 
Überlebensfähigkeit und Geschlechterverhältnis der Nachkommen untersucht werden. 
II.3.3.4 Reproduktion 
II.3.3.4.1 Anteil der Juvenilen in den Gammaridenpopulationen 
II.3.3.4.1.1 Anteil der Juvenilen bei G. fossarum im Lockwitzbach 
Im Lockwitzbach betrug der Anteil der Juvenilen im Jahr 2000 in der Population oberhalb des 
Einleiters zwischen 33 und 93 % bzw. unterhalb des Einleiters zwischen 19 und 83 %     






tion erreicht, die niedrigsten Anteile der Juvenilen in den Populationen dagegen im Frühjahr 
(Lo) bzw. im Herbst (Lu). Der Median lag im Jahr 2000 bei 56 % (Lo) bzw. 55 % (Lu). 
Im Jahr 2001 schwankte der Anteil der Juvenilen in der Population bei Lo zwischen 22 und 
94 % bzw. bei Lu zwischen 13 und 84 % (Abb. 24 unten). Auch in diesem Untersuchungsjahr 
wurde der höchste Anteil der Juvenilen im Sommer gefunden. Die anteilig wenigsten Juveni-
len waren jeweils im Frühjahr in den Proben vorhanden. Der Median im Jahr 2001 lag bei    
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Abb. 24: Anteil der Juvenilen bei G. fossarum im Lockwitzbach in den Jahren 2000 und 2001. 
Lo: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Lu: Probenahmestelle unterhalb des 
Einleiters; *: signifikanter Unterschied im Anteil der Juvenilen < 2,5 mm mit             
p < 0,05. 
Ein ähnlich hoher Anteil der Juvenilen wurde auch von Pieper (1978) in Freilandpopulationen 
von G. fossarum gefunden. Welton (1979) ermittelte mit bis zu 76 % ähnlich hohe Anteile der 
Juvenilen in einer G. pulex-Population. Hingegen überwogen bei Lehmann (1967) und 
Obrdlík (1972) die Adulten gegenüber den Juvenilen in Populationen von G. fossarum. Mög-
licherweise sind diese Unterschiede in den unterschiedlichen Fangmethoden begründet. In der 
vorliegenden Untersuchung, von Pieper (1978) und von Welton (1979) wurden Fanggeräte 






Obrdlík (1972) benutzt (300 µm/minimal 200 µm/125 µm gegenüber 1mm/500-700 µm). 
Folglich konnten mehr Juvenile gefangen werden. Pieper (1978) untersuchte die selben Popu-
lationen wie Lehmann (1967). Nach Pieper (1978) resultierte die unterschiedliche Popula-
tionszusammensetzung aus der unterschiedlichen Fangmethode. Pieper untersuchte Sedi-
mentproben, die einen hohen Anteil an Juvenilen aufwiesen, während Lehmann die 
Gammariden mittels Elektroschockmethode fing. Juvenile können sich je nach Korngröße des 
Sediments bis zu 5 cm tief im Sediment verstecken (Pieper, 1978). Demzufolge sollte zur 
Erfassung der Populationszusammensetzung von Gammariden auch das Sediment beprobt 
werden. Dies wurde in der vorliegenden Untersuchung durch die Kombination von Kick-
sampling und MOS-Sampler gewährleistet (Kap. II.2.6.1). Metag (2000) bezeichnete in die-
sem Zusammenhang den Fischfraßdruck im Lockwitzbach als den Faktor, der zu einem 
verminderten Anteil an Adulten in den Gammaridenpopulationen führen könnte. Obrdlík 
(1972) untersuchte Gammaridenpopulationen in einem fischlosen Bach, Lehmann (1967) je-
doch in einem Bach mit Fischbesatz. Trotzdem überwogen bei beiden Autoren die Adulten in 
den Gammaridenpopulationen. Der Faktor Fischfraßdruck kann demnach nicht für die beo-
bachteten Unterschiede im Verhältnis von Juvenilen zu Adulten in verschiedenen Studien 
ausschlaggebend gewesen sein. 
Um Informationen bezüglich der Reproduktion in einer Population zu gewinnen, kann insbe-
sondere der Anteil der kleinsten, d.h. jüngsten Juvenilenfraktion herangezogen werden. Nach 
Angaben von Pöckl (1990) zum Wachstum von Juvenilen wurde berechnet, dass Juvenile bis 
zu einer Körperlänge von ca. 2,5 mm im Zeitraum zwischen zwei Probenahmeterminen aus 
dem Marsupium entlassen worden sein müssen. Als Grenze zwischen der kleinsten Juvenilen-
fraktion und den restlichen Juvenilen wurde daher eine Körperlänge von 2,5 mm festgesetzt. 
Im Jahr 2000 variierte der Anteil der kleinsten Juvenilen in den Proben stark, wie in Abb. 24 
(oben) zu erkennen ist. Dies ist vermutlich in den besonders in den ersten Monaten der Unter-
suchung sehr geringen Probenumfängen (Tab. 7) begründet. Im Jahr 2001 lag der Anteil der 
kleinsten Juvenilenfraktion in der Population zwischen 5 und 35 % (Lo) bzw. zwischen 3 und 
24 % (Lu) (Abb. 24 unten). Im Jahr 2001 war (mit Ausnahme der Proben im Mai) der Trend 
zu beobachten, dass der Anteil der kleinsten Juvenilen in der Population oberhalb des Einlei-
ters höher war als unterhalb. Dieser Unterschied war nur im Juli signifikant (Chi²-Test,           
p < 0,05). Ein höherer Anteil der kleinsten Juvenilenfraktion bei Lo könnte bedeuten, dass 
entweder die Mortalität innerhalb dieser Fraktion geringer oder die Reproduktion größer war 






II.3.3.4.1.2 Anteil der Juvenilen in den Gammaridenpopulationen in der Körsch 
Bei der Körsch lag der Anteil der Juvenilen in der Gammaridenpopulation im Jahr 2000 ober-
halb des Einleiters zwischen 1 und 92 %, unterhalb betrug er 8 bis 86 %. Der Median betrug 
bei Ko 64 % bzw. bei Ku 76 %. In Abb. 25 (oben) ist zu erkennen, dass Juvenile < 2,5 mm 
Körperlänge Ende April 2000 noch nicht in den Proben vorhanden waren. Die Reproduktion 
setzte demzufolge erst später ein. Nach dem Beginn der Reproduktion betrug der Anteil der 
kleinsten Juvenilenfraktion im Untersuchungszeitraum des Jahres 2000 zwischen 7 und 40 % 
(Ko) bzw. zwischen 3 und 39 % (Ku) der Population. Das Maximum wurde jeweils im Juli 
erreicht. Innerhalb eines Probenahmetermins wurde der einzige signifikante Unterschied im 
Anteil der kleinsten Juvenilenfraktion zwischen beiden Probenahmestellen im Oktober festge-
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Abb. 25: Anteil der Juvenilen in den Gammaridenpopulationen in der Körsch in den Jahren 
2000 und 2001. Ko: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Ku: Probenahmestelle 
unterhalb des Einleiters; *: signifikanter Unterschied im Anteil der Juvenilen             
< 2,5 mm mit p < 0,05. 






81 % (Ku) Juvenile in den Populationen vorhanden. Der Median lag hierbei für Ko bei 73 % 
und für Ku bei 74 %. Im Gegensatz zum Jahr 2000 wurden bereits Ende April in beiden Popu-
lationen Juvenile der kleinsten Körperlängenfraktion gefunden (Abb. 25 unten). Ihr Anteil an 
der Population betrug zwischen 16 und 42 % (Ko) bzw. zwischen 8 und 16 % (Ku). Im Unter-
schied zum Vorjahr waren bei allen 4 Probenahmeterminen jeweils prozentual weniger 
Juvenile der kleinsten Körperlängenfraktion an der unteren Probenahmestelle im Vergleich 
zur oberen vorhanden (Chi²-Test, p < 0,05). Dieser Unterschied war nur im September nicht 
signifikant. 
Ein niedrigerer Anteil der kleinsten Juvenilenfraktion im Jahr 2001 bei Ku könnte bedeuten, 
dass entweder die Mortalität innerhalb dieser Fraktion höher oder die Reproduktion geringer 
war als bei Ko im Jahr 2001 bzw. im Vergleich zu beiden Probenahmestellen im Vorjahr. 
II.3.3.4.1.3 Vergleich der Juvenilenanteile in beiden Bächen 
Generell stellten in allen untersuchten Gammaridenpopulationen beider Bäche die Juvenilen 
zu Zeiten hoher Reproduktion (spätes Frühjahr bis Ende Sommer) mit ca. 60 bis 90 % den 
größten Anteil in den Populationen. In allen Populationen nahm ihr Anteil zum Oktober hin 
ab. Einen Hinweis auf Unterschiede in der Reproduktion in den Populationen lieferte insbe-
sondere die Betrachtung des Anteils der Juvenilenfraktion mit den kleinsten Körperlängen (< 
2,5 mm). Im Jahr 2000 wurden in den meisten Monaten bei beiden Bächen keine Unterschie-
de zwischen dem Anteil der kleinsten Juvenilen in den Populationen oberhalb bzw. unterhalb 
des jeweiligen Einleiters detektiert. Eine Ausnahme bildete der Oktober 2000, in dem im Ge-
gensatz zum Lockwitzbach bei der Körsch an der unteren Probenahmestelle verglichen mit 
der oberen Probenahmestelle der Anteil der kleinsten Juvenilen signifikant geringer war. Im 
Jahr 2001 jedoch lagen in beiden Bächen tendenziell niedrigere Anteile der kleinsten Juveni-
lenfraktion in den Gammaridenpopulationen unterhalb der Einleiter verglichen mit den 
Populationen oberhalb der Einleiter vor. Dieser Unterschied könnte durch einen negativen 
Einfluss der Einleiter auf die Reproduktion oder auf das Überleben der jüngsten Juvenilen 
hervorgerufen worden sein. 
II.3.3.4.2 Anteil brütender Weibchen bei G. fossarum 
Eine andere Variable, die für die reproduktive Aktivität einer Population eine wichtige Rolle 
spielt, ist der Anteil brütender Weibchen. Der Anteil brütender Weibchen wurde in der Litera-
tur unterschiedlich berechnet. So gab Lehmann (1967) die brütenden Weibchen prozentual 
zur Summe aller Weibchen in seinen Proben an. Wie Teichmann (1982) jedoch nachweisen 
konnte, werden genauere Aussagen erzielt, wenn der Anteil der brütenden Weibchen nur zum 






te Weibchen, die noch nicht reproduzieren können, werden bei dieser Art der Berechnung 
nicht einbezogen. In der vorliegenden Untersuchung wurde der Anteil der brütenden Weib-
chen prozentual zur Anzahl der adulten Weibchen angegeben. Bei Gammariden ist 
makroskopisch nicht klar ersichtlich, ab welcher Körpergröße ein Weibchen geschlechtsreif 
ist. Daher wurde als Grenze zwischen adoleszent und adult die Körpergröße des kleinsten im 
betreffenden Gewässer und Untersuchungsjahr gefundenen brütenden Weibchens festgelegt. 
Außerdem wurden mit Acanthocephalen infizierte Gammaridenweibchen aus den Berechnun-
gen ausgeschlossen (s. Kap.II.3.3.5). 
II.3.3.4.2.1 Anteil brütender Weibchen bei G. fossarum im Lockwitzbach 
Besonders im Jahr 2000 und vor allem an der oberen Probenahmestelle wurden im Lockwitz-
bach nur wenige adulte Weibchen gefangen (Abb. 26 oben). Folglich konnten keine 
Unterschiede, die auf einen Einfluss des Einleiters zurückzuführen wären, bei dieser populati-
onsrelevanten Variablen im Jahr 2000 nachgewiesen werden. Ein signifikant höherer Anteil 
an brütenden Weibchen an der oberen Probenahmestelle im Vergleich zur unteren lag nur am 
14.4.2000 vor (Chi²-Test, p < 0,05). Dieser höhere Anteil brütender Weibchen Mitte April 
schlug sich jedoch nicht im Anteil der Juvenilen einige Wochen später bei der Probenahme im 
Mai nieder (Abb. 24 oben). Im Jahr 2001 betrug der Median des Anteils brütender Weibchen 
im Lockwitzbach 50 % (Lo) bzw. 48 % (Lu). Im Gegensatz zum ersten Untersuchungsjahr 
wurde im Jahr 2001 die erste Probenahme nicht Mitte April, sondern erst Ende April durchge-
führt. Der Verlauf des Anteils brütender Weibchen im Untersuchungszeitraum des Jahres 
2001 zeigte vermutlich deshalb keine Unterschiede zwischen den beiden Populationen. Bei 
beiden Populationen war der Anteil brütender Weibchen im Frühjahr und Sommer hoch und 
nahm am Ende des Sommers zum Herbst hin ab. Etwa die Hälfte bis Dreiviertel aller ge-
schlechtsreifen Weibchen trugen zur Zeit der höchsten Reproduktion (April bis Ende Juli) 
Eier oder Juvenile im Marsupium (Abb. 26 unten). Nach Teichmann (1982) sollen in der 
Hauptreproduktionszeit alle adulten Weibchen sexuell aktiv sein, so dass der Anteil brütender 
Weibchen nahezu 100 % betragen müsste. Jedoch waren nur im Juni und nur an der oberen 
Probenahmestelle alle adulten Weibchen brütend. Wie im ersten Untersuchungsjahr nahm der 
Anteil brütender Weibchen in den Populationen beider Probenahmestellen im Lockwitzbach 
vom Sommer zum Herbst hin ab. Bei 5 von 7 Probenahmen im Lockwitzbach im Jahr 2001 
war der Anteil brütender Weibchen oberhalb des Einleiters höher verglichen mit dem Anteil 
brütender Weibchen unterhalb des Einleiters. Dieser Unterschied war nur im Juni signifikant 
(Chi²-Test, p < 0,05). 
Der Anteil brütender Weibchen könnte im Zusammenhang mit dem Anteil der adulten Männ-
chen in einer Population stehen. Die Geschlechtsreife bei männlichen Gammariden konnte in 
den Freilandpopulationen nicht erfasst werden. Nach Pöckl (1993a) erreichen Männchen von 






der vorliegenden Studie alle Männchen ab dieser Körperlänge als adult angesehen. Eine Kor-
relation zwischen dem Anteil brütender Weibchen und dem Anteil der adulten Männchen war 












































































Abb. 26: Anteil brütender Weibchen bei G. fossarum im Lockwitzbach in den Jahren 2000 
und 2001. Lo: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Lu: Probenahmestelle unter-
halb des Einleiters; Zahlen oberhalb der Säulen: n der untersuchten adulten und nicht 






II.3.3.4.2.2 Anteil brütender Weibchen bei G. fossarum in der Körsch 
In Abb. 27 ist der Anteil brütender Weibchen in den Gammaridenpopulationen der Körsch 
dargestellt. Im Jahr 2000 betrug ihr Anteil im Median 60 % (Ko) bzw. 55 % (Ku). Zur Zeit 
der größten Reproduktion von Juni bis Ende August waren generell ca. 2 Drittel aller adulten 
Weibchen brütend (Abb. 27 oben). 100 % brütende Weibchen wurden wie beim Lockwitz-
bach nur im Juni und nur an der oberen Probenahmestelle ermittelt. In beiden Populationen 
nahm der Anteil brütender Weibchen vom Sommer zum Herbst hin stark ab. An der oberen 
Probenahmestelle wurden im Herbst noch 20% adulte Weibchen mit Eiern oder Juvenilen im 
Marsupium vorgefunden. In den Proben von der unteren Probenahmestelle war im September 
keines und im Oktober nur noch eines (entspricht 1 %) der untersuchten Weibchen brütend. 
Bei 5 von 7 Probenahmeterminen im Jahr 2000 ergab die Untersuchung der Populationen in 
der Körsch einen höheren Anteil brütender Weibchen oberhalb verglichen mit unterhalb des 
Einleiters. Diese Unterschiede waren monatsweise betrachtet nicht signifikant (Chi²-Test,      
p < 0,05). Ein begrenzender Faktor für die statistische Auswertung waren sicherlich die z.T. 
zu geringen Probenumfänge an der oberen Probenahmestelle von n < 10 adulten Weibchen 
(Abb. 27 oben). 
Im Jahr 2001 schwankte der Anteil brütender Weibchen oberhalb des Einleiters zwischen 38 
und 62 % (Abb. 27 unten). Der niedrigste Anteil lag im Oktober vor. Bei der unteren Probe-
nahmestelle waren zwischen 0 % (Oktober) und 42 % (September) der adulten Weibchen 
brütend. Der Anteil brütender Weibchen war also bei der oberen Probenahmestelle in beiden 
Jahren ähnlich hoch. Hingegen waren bei der unteren Probenahmestelle im Jahr 2001 vergli-
chen mit dem ersten Untersuchungsjahr anteilig weniger brütende Weibchen vorhanden. Auch 
im Jahr 2001 war tendenziell der Anteil brütender Weibchen oberhalb des Einleiters im Ver-
gleich zu unterhalb höher. Im 2. Untersuchungsjahr war dies bei allen untersuchten Proben 
der Fall. Bei der monatlichen Betrachtung wurde ein signifikanter Unterschied zwischen bei-
den Populationen im Oktober nachgewiesen (Chi²-Test, p < 0,05). 
Eine Korrelation zwischen dem Anteil brütender Weibchen und dem Anteil der adulten 
Männchen lag weder für die einzelnen Probenahmestellen oder Untersuchungsjahre, noch für 




































































Abb. 27: Anteil brütender Weibchen bei G. fossarum in der Körsch in den Jahren 2000 und 
2001. Ko: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Ku: Probenahmestelle unterhalb 
des Einleiters; Zahlen oberhalb der Säulen: n der untersuchten adulten und nicht mit 
Acanthocephalen infizierten Weibchen; *: signifikanter Unterschied mit p < 0,05. 
II.3.3.4.2.3 Vergleich des Anteils brütender Weibchen in beiden Bächen 
In beiden Bächen war zur Hauptreproduktionszeit mit ca. 60 % ein ähnlich hoher Anteil der 
adulten Weibchen brütend. Die einzige Ausnahme lag bei der unteren Probenahmestelle von 
der Körsch im Jahr 2001 vor. Bei diesen Proben wurde ein erniedrigter Anteil brütender 






Körsch fand die maximale Reproduktion, bei der alle adulten Weibchen brütend waren, bei 
der oberen Probenahmestelle jeweils im Juni statt. Der Anteil brütender Weibchen nahm in 
beiden Bächen vom Sommer zum Herbst hin ab. 
In beiden Bächen waren tendenziell unterhalb des Einleiters anteilig weniger brütende Weib-
chen im Vergleich zur oberen Probenahmestelle vorhanden. Diese Tendenz war in der Körsch 
stärker ausgeprägt als im Lockwitzbach. 
II.3.3.4.3 Reproduktionspause bei G. fossarum 
Die Reproduktion wird bei Gammariden im Freiland von einer Reproduktionspause unterbro-
chen. Während dieser Zeit findet kaum oder keine Reproduktion statt (Sutcliffe, 1992). 
Morphologisch ist dieser Zustand bei den adulten Weibchen erkennbar, da sie bei der Häu-
tung zu Beginn der Reproduktionspause die Beborstung an den Oostegiten verlieren und die 
Oostegiten in ihrer Größe leicht reduziert werden. Die Weibchen sind daher nicht mehr in der 
Lage, ein funktionsfähiges Marsupium zu bilden (Heinze, 1932; Teichmann, 1982; Sutcliffe, 
1992). Laut Sutcliffe (1992) werden auch die Männchen sexuell inaktiv. Zumindest dürfte 
dies für G. pulex und G. tigrinus zutreffen (Hynes, 1955; Sutcliffe, 1992). Die Reprodukti-
onspause bei G. fossarum beginnt im Herbst und endet im Winter oder Frühjahr (Lehmann, 
1967; Obrdlík, 1972; Teichmann, 1982; Pöckl, 1990). Brzezińska-Błaszczyk & Jażdżewski 
(1980) beschrieben eine später einsetzende und relativ kurze Reproduktionspause für G. fos-
sarum im Dezember bis Januar. 
In der vorliegenden Untersuchung nahm sowohl der Anteil der Juvenilen, insbesondere der 
Anteil der Juvenilenfraktion mit der kleinsten Körperlänge, als auch der Anteil brütender 
Weibchen in allen Populationen zum Herbst hin ab. Beide populationsrelevanten Variablen 
weisen folglich auf den Beginn der Reproduktionspause hin. 
II.3.3.4.3.1 Reproduktionspause bei G. fossarum im Lockwitzbach 
Betrachtet man den Anteil der kleinsten Juvenilen (Abb. 24) und den Anteil der brütenden 
Weibchen (Abb. 26) jeweils im Herbst im Lockwitzbach, lässt sich kein gemeinsamer Trend 
hinsichtlich eines möglichen Unterschieds im Beginn der Reproduktionspause erkennen. 
Zusätzlich besaßen vereinzelt auch nichtbrütende adulte Weibchen in beiden Populationen im 









II.3.3.4.3.2 Reproduktionspause bei G. fossarum in der Körsch 
Bei der Körsch war sowohl beim Anteil der kleinsten Juvenilen (Abb. 25) als auch der brü-
tenden Weibchen (Abb. 27) ein stärkerer Rückgang zum Herbst hin bei der unteren im 
Vergleich zur oberen Probenahmestelle zu verzeichnen. Die Unterschiede zwischen den Pro-
benahmestellen waren im Oktober 2001 bei beiden Populationsvariablen und im Oktober 
2000 beim Anteil kleinster Juveniler signifikant. Daraus lässt sich folgern, dass die Reproduk-
tionspause unterhalb des Einleiters früher begann als oberhalb. Diese Unterschiede im 
Oktober waren im Jahr 2001 stärker ausgeprägt als im Jahr 2000. Ein Grund dafür war ver-
mutlich, dass die Probenahme im Oktober 2001 (11.10.) früher stattfand als die Oktober-
probenahme im Jahr 2000 (24.10.). Ende Oktober sind vermutlich in der Körsch bereits fast 
alle Weibchen in der Reproduktionspause, so dass Unterschiede zwischen den beiden Popula-
tionen kaum noch detektiert werden können. Diese Vermutung wird durch den Befund 
gestützt, dass im Oktober 2000 bereits alle nichtbrütenden adulten Weibchen beider Populati-
onen unbeborstete Oostegiten trugen, im Oktober 2001 jedoch nur alle nichtbrütenden adulten 
Weibchen von der unteren Probenahmestelle. 
In der Literatur wurde mehrfach die sinkende Wassertemperatur im Herbst als der Auslöser 
für den Beginn der Reproduktionspause bei Gammariden betrachtet. Bei Lehmann (1967) 
basierte diese Vermutung auf den Ergebnissen seiner Populationsuntersuchungen bei G. fos-
sarum im Freiland. Eine Korrelationsanalyse und die Hypothese unterstützende Experimente 
wurden jedoch von ihm nicht durchgeführt. Auch Pöckl (1990, 1993a) erwähnte die Wasser-
temperatur als mögliches Signal für den Beginn der Reproduktionspause bei Gammariden. 
Auch von ihm wurde diese Hypothese nicht durch entsprechende Untersuchungen überprüft. 
Andererseits beschrieb bereits Hynes (1955) ein Experiment, in dem brütende Gammariden 
aus einer Population von G. tigrinus im Herbst ins Labor gebracht wurden. Die Weibchen 
stoppten das Brüten und verloren bei der nächsten Häutung die Oostegitenbeborstung, obwohl 
sie nicht länger den fallenden Temperaturen ausgesetzt waren. Daher stellte er die Rolle der 
Wassertemperatur als Auslöser für den Beginn der Reproduktionspause in Frage. Von Sutclif-
fe (1992) wurden diese verschiedenen Hypothesen sowie die Untersuchungsergebnisse von 6 
weiteren Gammaridenarten zusammengestellt. Aufgrund letzterer kam er zu dem Schluss, 
dass Veränderungen in der Länge der Photoperiode und nicht die Temperatur das Signal für 
den Beginn der Reproduktionspause sind. Weiterhin schlug er eine mögliche physiologische 
Erklärung für diese Induktion vor: In Crustaceen wird die Gametogenese endogen durch 
Hormone kontrolliert. Außerdem ist bekannt, dass diese Hormone durch neurosekretorische 
Zellen im Gehirn aktiviert werden, die empfindlich gegenüber Änderungen der Photoperiode 
reagieren (Chiang & Steel, 1985; Sutcliffe, 1992; Subramoniam, 2000). Nach DeMarch 
(1982) stellt die Photoperiode in nördlichen und gemäßigten Klimazonen ein verlässlicheres 






gert sich aufgrund der niedrigen Wassertemperatur die Brutentwicklungszeit erheblich, so 
dass es für das Weibchen energetisch betrachtet von Vorteil wäre, die aus der Nahrung bezo-
gene Energie in Wachstum anstelle von Reproduktion zu investieren (Nilsson, 1977; Ward, 
1986). 










































Abb. 28: Temperatur in der Körsch zwischen August und Oktober in beiden Untersuchungs-
jahren. Ko: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Ku: Probenahmestelle unter-
halb des Einleiters. 
Im Jahr 2000 nahm die Wassertemperatur der Körsch oberhalb vom August zum September 
stärker ab als unterhalb. Zum Oktober hin erhöhte sich die Temperatur an dieser Probenah-
mestelle wieder. Hingegen verlief an der unteren Probenahmestelle der Temperaturabfall 
zwischen August und Oktober gleichmäßiger. Im Jahr 2001 war die Stärke des Temperaturab-
falls zum Herbst hin zwischen beiden Probenahmestellen ähnlich. Insbesondere im Jahr 2001 
sollte die Reproduktionspause bei beiden Gammaridenpopulationen zum gleichen Zeitpunkt 
einsetzen, wenn das Ausmaß des Temperaturabfalls das Signal für die Reproduktionspause 
wäre. Auch wenn nicht das Ausmaß des Temperaturabfalls, sondern die absolute Höhe der 
Temperatur ausschlaggebend für die Induktion der Reproduktionspause wäre, hätte es nicht 
an der unteren Probenahmestelle zu einer früheren Reproduktionspause verglichen mit ober-
halb kommen dürfen. Im Gegenteil, da in beiden Jahren die Temperatur im Herbst niedriger 
an der oberen Probenahmestelle im Vergleich zur unteren war, hätte bei der oberen Populati-
on die Reproduktionspause früher einsetzen müssen. 
Daraus kann gefolgert werden, dass die Temperatur nicht der einzige oder wichtigste Faktor 
für die Induktion der Reproduktionspause ist. Die Photoperiode unterschied sich aufgrund der 
nahen Lage der beiden Probenahmestellen zueinander nicht. Daher könnte der Einleiter für 
den früheren Beginn der Reproduktionspause in der Gammaridenpopulation unterhalb des 
Einleiters verantwortlich sein. 
Nach Aufnahme der Reproduktionstätigkeit am Anfang des Jahres produziert das Weibchen 






1982; Pöckl, 1990). Unter der theoretischen Annahme, dass die Reproduktionspause zum sel-
ben Zeitpunkt in beiden Populationen der Körsch endet, stellt sich also die Frage, ob die 
Gammaridenweibchen an der unteren Probenahmestelle bei der Körsch wegen des früheren 
Beginns der Reproduktionspause weniger Bruten pro Weibchen ablegen. Eine andere Mög-
lichkeit wäre, dass aufgrund der höheren Wassertemperatur die Bruten oder Oocyten sich 
schneller entwickeln und auf diese Weise die verkürzte Reproduktionsperiode kompensiert 
wird. Beispielsweise war im Fließrinnenexperiment (s. Kap. III.3.3.2.2.3) die Brutentwick-
lungszeit in der Fließrinne mit einer Wassertemperatur von 17 °C verglichen mit der 
Fließrinne mit 15 °C verkürzt. Die Anzahl der Bruten pro Weibchen konnte in den Freiland-
populationen nicht erfasst werden. Trotzdem geben die populationsrelevanten Variablen 
Anteil brütender Weibchen und Anteil der kleinsten Juvenilen einen indirekten Hinweis dar-
auf, dass der Reproduktionszyklus bei den Weibchen unterhalb des Einleiters nicht wesentlich 
schneller ablief als oberhalb. Beide Variablen zeigten tendenziell unterhalb niedrigere Werte 
verglichen mit der oberen Probenahmestelle. 
Der Einfluss des früheren Beginns der Reproduktionspause unterhalb des Einleiters auf die 
Population kann nicht direkt erfasst werden. Nach Teichmann (1982) sinkt die Fekundität der 
Weibchen zum Herbst. Dies ist zum einen auf ihre geringere Durchschnittsgröße im Herbst 
zurückzuführen. Die ältesten, d.h. größten Weibchen einer Population sterben in den Vormo-
naten, so dass im Herbst junge, kleine Weibchen den Hauptanteil der Weibchen bilden 
(Hynes, 1955; Teichmann, 1982). Zum anderen besitzen jedoch auch Weibchen gleicher Kör-
perlängenklasse im Herbst weniger Eier im Marsupium als in den Vormonaten. Der Grund 
dafür ist unbekannt (Teichmann, 1982). Zusätzlich sinkt der Anteil brütender Weibchen. Ein 
möglicherweise vorliegender Ausfall der letzten Brut dürfte daher vermutlich den Bestand der 
Population nicht gefährden. 
II.3.3.4.3.3 Vergleich des Beginns der Reproduktionspause in beiden Bächen 
Im Gegensatz zum Lockwitzbach setzte bei der Körsch die Reproduktionspause in der Gam-
maridenpopulation unterhalb des Einleiters früher ein als oberhalb. Ein Einfluss des Einleiters 
auf den Beginn der Reproduktionspause bei G. fossarum ist deshalb nur in der Körsch wahr-
scheinlich. 
II.3.3.4.4 Fekunditätsindex per Handfang gesammelter brütender Weibchen von G. fossa-
rum 
Neben den Untersuchungen zur Populationsstruktur der mit dem MOS-Sampler gezogenen 
Proben wurden in der Körsch gezielt brütende Weibchen mit dem Küchensieb gefangen, um 






Tab. 10 führt den Median und die Minimal- und Maximalwerte der Anzahl der Eier im Mar-
supium brütender Weibchen pro Probe aus der Körsch auf. Die kleinste Anzahl der Eier 
betrug an der oberen Probenahmestelle 9 und die größte Anzahl 37 Eier. Die Schwankungs-
breite der Eizahlen brütender Weibchen von der unteren Probenahmestelle betrug zwischen 4 
und 32 Eiern. Ähnliche Eizahlen im Marsupium wurden in der Literatur genannt. 
Tab. 10: Anzahl der Eier im Marsupium brütender Weibchen von G. fossarum in der Körsch 
in den Jahren 2000 und 2001. Dargestellt sind der Median, Min./Max. Ko: Probe-
nahmestelle oberhalb des Einleiters; Ku: Probenahmestelle unterhalb des Einleiters; -: 
keine brütenden Weibchen per Handfang gesammelt; n = 8-10. 




































Brzezińska-Błaszczyk & Jażdżewski (1980) beschrieben insgesamt eine Schwankungsbreite 
zwischen 7 und 41 Eiern. Teichmann (1982) und Pöckl (1993a) zählten zwischen 2 und 26 
bzw. 2 und 59 Eier im Marsupium brütender Weibchen. Lehmann (1967) ermittelte eine 
durchschnittliche Anzahl von 5,5 Eiern, eine Schwankungsbreite wurde von ihm nicht ange-
geben. Die von ihm untersuchten Tiere besaßen eine geringere Körpergröße verglichen mit 
denen in anderen Studien. Die Zahl der Eier pro Brut ist jedoch mit der Größe des Weibchens 
positiv korreliert (Pöckl, 1990). Eine Aufteilung der brütenden Weibchen in verschiedene 
Körperlängenklassen, wie sie von den genannten Autoren durchgeführt wurde, erscheint hier 
nicht sinnvoll, da die Stichprobenumfänge von n = 8-10 brütenden Weibchen sehr gering wa-
ren. 
Stattdessen wurde der Fekunditätsindex (Quotient aus Eizahl und Körperlänge) in Anlehnung 
an Pöckl (1990) berechnet. Mit Hilfe des Fekunditätsindex ist es möglich, Unterschiede in der 
Reproduktion zwischen den Tieren zu erkennen, die nicht durch eine unterschiedliche Körper-







Im Jahr 2000 war der Median des Fekunditätsindex an beiden Probenahmestellen der Körsch 
jeweils im August niedriger als in den Vormonaten (Abb. 29a). Die Brutgröße ist bei Gamma-
riden nicht nur von der Größe des Weibchens, sondern auch von der Wassertemperatur 
abhängig (Pöckl, 1990). Das Temperaturoptimum für G. fossarum liegt bei 12,1 °C, bei einer 
niedrigeren oder höheren Temperatur sinkt der Fekunditätsindex (Pöckl, 1990). Die Größe 
und Lage des Zeitfensters, in dem eine bestimmte Temperatur zu einem bestimmten Fekundi-
tätsindex bei Gammariden führt, ist unbekannt. Jedoch dürfte die aktuelle Tagestemperatur 
zur Zeit der Probenahme nicht ausschlaggebend gewesen sein. Daher wurden, wenn möglich, 
die Wassertemperaturwerte aus 3 Vormonaten gemittelt, um einen Anhalt darüber zu erhalten, 
welche Wassertemperatur auf die Fekundität einen Einfluss hatte. Mit diesen Werten, die 
auch in Abb. 29 eingetragen sind, wurde eine Korrelationsanalyse zwischen der Wassertem-
peratur und dem Fekunditätsindex durchgeführt. Der mit den Werten vom Jahr 2000 
errechnete Korrelationskoeffizient betrug r = -0,92. Ein signifikanter Unterschied im Fekundi-
tätsindex wurde nur zwischen der Juniprobe von der oberen Probenahmestelle und der 
Augustprobe von der unteren Probenahmestelle festgestellt (Kruskal-Wallis-ANOVA mit      
p < 0,05 und anschließender Mann-Whitney U-Test mit p < 0,005 wegen Bonferroni-
Korrektur). Dieser Unterschied war vermutlich durch die hohe Wassertemperatur an der unte-
ren Probenahmestelle im Sommer bedingt. Tendenziell wurde an der jeweiligen 
Probenahmestelle eine Reduktion des Fekunditätsindex bei gleichzeitiger Erhöhung der Was-
sertemperatur zum Spätsommer beobachtet. 
Im Jahr 2001 wurden signifikante Unterschiede im Fekunditätsindex nur innerhalb einer Pro-
benahmestelle gefunden (Kruskal-Wallis-ANOVA mit p < 0,05 und anschließender Mann-
Whitney U-Test mit p < 0,0014 wegen Bonferroni-Korrektur). Der Fekunditätsindex war an 
der unteren Probenahmestelle jeweils signifikant im Juli bzw. im August niedriger verglichen 
mit dem Fekunditätsindex im Juni, vermutlich ebenfalls aufgrund der Erhöhung der Wasser-
temperatur im Sommer (Abb. 29 b). Die Korrelationsanalyse mit den Werten aus dem Jahr 
2001 lieferte einen Korrelationskoeffizienten von r = -0,95. Auch an der oberen Probenah-
mestelle war der Trend zu sehen, dass der Fekunditätsindex von April zum Sommer hin 
abnimmt, jedoch stand dies nicht eindeutig mit der Wassertemperatur im Zusammenhang. 
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Abb. 29: Fekunditätsindex brütender G. fossarum-Weibchen in der Körsch a) in 2000 und b) 
in 2001 sowie Mittelwert der Wassertemperatur aus 3 Vormonaten pro Probe. Darge-
stellt sind Median, 25-75%-Perzentile, Minimum und Maximum. Ko: Probenahme-
stelle oberhalb des Einleiters; Ku: Probenahmestelle unterhalb des Einleiters; Ziffer: 






In beiden Jahren und Probenahmestellen lag also ein saisonaler Trend in der Höhe des Fekun-
ditätsindex vor. Ein wichtiger saisonaler Faktor war die Wassertemperatur. Weiterhin könnten 
Unterschiede im Nahrungsangebot eine Rolle spielen, was jedoch nicht untersucht wurde. 
Teichmann (1982) beschrieb bei dieser Gammaridenart ebenfalls eine saisonale Abhängigkeit 
der Fekundität. In seinen Untersuchungen wiesen Weibchen der jeweiligen Größenklassen 
eine Abnahme der Brutgröße vom Frühling zum Herbst auf. Auch Pöckl (1990) stellte zumin-
dest bei einigen seiner Freilandpopulationen von G. fossarum eine Erniedrigung des Fekun-
ditätsindex vom Frühjahr zum Sommer hin fest. 
In beiden Jahren war der Fekunditätsindex im Sommer an der Probenahmestelle unterhalb des 
Einleiters tendenziell niedriger als bei der Probenahmestelle oberhalb. Dieser Unterschied 
wurde jedoch vermutlich durch die unterschiedliche Wassertemperatur und nicht durch Che-
mikalien im Einleiter induziert. 
II.3.3.5 Acanthocephalenbefall bei G. fossarum 
Nach Dr. B. Sures (Universität Karlsruhe), der einige der in Ethanol fixierten und mit 
Acanthocephalen infizierten Gammariden untersuchte, handelte es sich in den vorliegenden 
Untersuchungen bei den Acanthocephalen mit großer Wahrscheinlichkeit um Polymorphus 
minutus. In mit Ethanol fixierten Gammariden sind Acanthocephalen schlechter zu erkennen 
und zu identifizieren als im lebenden Zustand, da auch die Acanthocephalen ihre Färbung 
verlieren. Dennoch konnten sie in Juvenilen ab etwa 5 mm Körperlänge, Weibchen, Männ-
chen und Intersexen nachgewiesen werden. Die Artbestimmung wird durch die Beobachtung 
während der Probenahmen unterstützt, dass einige Gammariden einen orangenen Fleck auf-
wiesen, wie es für P. minutus charakteristisch ist (Ward, 1986; Bollache et al., 2001). 
Endwirte für P. minutus sind Wasservögel, z.B. Enten (Hynes, 1955; Bollache et al., 2001). 
Le Roux (1933) zeigte, dass diese Acanthocephalenart in den meisten Fällen eine sogenannte 
„Kastration“ infizierter Gammaridenweibchen bewirkt. Dabei wird die Oostegitengröße und -
beborstung reduziert, so dass die Weibchen nicht mehr brüten können (Hynes, 1955; Ward, 
1986). Dies traf auch in der vorliegenden Untersuchung zu: Alle infizierten Weibchen, die 
aufgrund ihrer Körperlänge zu den Adulten gezählt werden können, waren wegen dieser mor-
phologischen Veränderungen nicht mehr in der Lage, zu brüten. Generell war dies auch bei 
den Intersexen der Fall, nur ein infiziertes Intersex war brütend. Bei den Männchen führt der 
Befall mit P. minutus zu einer Verlangsamung der Entwicklung der sekundären Geschlechts-
merkmale, aber nicht zu einer Kastration (Le Roux, 1933; Hynes, 1955; Bollache et al., 
2001). Ward (1986) fand weniger infizierte als nichtinfizierte Gammariden in Präkopula. Ins-
besondere der Paarungserfolg von Männchen wurde genauer untersucht. Sowohl nach Zohar 






einen niedrigeren Paarungserfolg als nichtinfizierte. Außerdem führt die Infektion mit P. mi-
nutus zu einem veränderten Schwimmverhalten von Gammariden (Cézilly et al., 2000). 
II.3.3.5.1 Acanthocephalenbefall bei G. fossarum im Lockwitzbach 
Im ersten Untersuchungsjahr wurden im Lockwitzbach keine mit Acanthocephalen infizierten 
Gammariden nachgewiesen. Der Anteil infizierter adulter Gammariden in denjenigen Proben 
vom Jahr 2001, in denen mindestens ein Parasit gefunden wurde, ist in Tab. 11 aufgeführt. In 
juvenilen Gammariden wurden keine Acanthocephalen beobachtet. Insgesamt wurden 0 bis 
1,9 % (Lo) bzw. 0,5 bis 10,8 % (Lu) infizierte Tiere gefunden. Die Probenahmestellen waren 
hinsichtlich des Anteils mit Acanthocephalen infizierter Gammariden ähnlich. Nur im Juli 
2001 wurden anteilig mehr Infizierte unterhalb verglichen mit oberhalb des Einleiters gefun-
den, wobei jedoch der Stichprobenumfang oberhalb sehr gering war (n = 10 auf Acantho-
cephalen untersuchte Tiere). 
Tab. 11: Prozentualer Anteil mit Acanthocephalen infizierter adulter G. fossarum im Lock-
witzbach im Jahr 2001. Lo: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Lu: Probe-
nahmestelle unterhalb des Einleiters; W: Weibchen; M: Männchen; I: Intersexe. 
 Lo Lu 
Datum Gesamt W M I Gesamt W M I 
18.07. 0 0 0 0 10,8 8,5 11,8 66,7 
14.08. 1,6 4,3 0 0 1,2 3,3 0 0 
12.09. 1,9 0 3,2 8,3 0,5 0 0 6,3 
10.10. 0 0 0 0 0,5 0 1,3 0 
 
Pro Geschlecht betrug der Anteil infizierter Tiere generell zwischen 0 und 12 %. Im Juli 2001 
waren 66,7 % der Intersexe von der unteren Probenahmestelle infiziert, jedoch wurden insge-
samt in dieser Probe nur 3 Intersexe gefunden. Bei den anderen Proben wurde mit 11,8 % der 
höchste Anteil Infizierter bei den Männchen und zwar ebenfalls in der Juliprobe von der unte-
ren Probenahmestelle festgestellt. 
II.3.3.5.2 Acanthocephalenbefall bei Gammariden in der Körsch 
An der oberen Probenahmestelle bei der Körsch wurden keine Acanthocephalen gefunden. In 
Tab. 12 sind die prozentualen Anteile infizierter juveniler Gammariden ab 5 mm Körperlänge, 
Weibchen und Männchen von der unteren Probenahmestelle aufgelistet. Intersexe waren nicht 
mit Acanthocephalen befallen. Die Parasiten wurden im Jahr 2000 nur im Herbst, jedoch im 
Jahr 2001 in allen 4 Proben von dieser Probenahmestelle nachgewiesen. Insgesamt waren   






chungszeitraum betrachtet jeweils prozentual im Herbst mehr infizierte Gammariden im Ver-
gleich zu den übrigen Monaten gefunden. Bei den Juvenilen war der Anteil infizierter Tiere 
sehr niedrig (0 - 2,2 %). Bei den Weibchen wurden zwischen 0 und 9,8 % infizierte Tiere in 
den Proben gefunden. Der Anteil Infizierter bei den Männchen betrug 0,4 bis 12,2 %. Da infi-
zierte Gammariden ihre Acanthocephalen nicht verlieren (Hynes, 1955), steigt mit zunehmen-
dem Alter die Wahrscheinlichkeit infiziert zu sein. Dies führt sicherlich bei den Adulten zu 
einem höheren Anteil befallener Tiere verglichen mit den Juvenilen. 
Tab. 12: Prozentualer Anteil mit Acanthocephalen infizierter Gammariden (Juvenile ab 5 mm 
Körperlänge und adulte G. fossarum) in Proben von der unteren Probenahmestelle an 
der Körsch (Ku) in den Jahren 2000 und 2001. 
Datum Gesamt Juvenile ab 5 mm Weibchen Männchen 
26.09.2000 1,3 0 0 0,4 
24.10.2000 7,2 2,2 4,4 7,6 
23.04.2001 1,6 0 0 4,2 
17.07.2001 1,5 0 0 3,1 
13.09.2001 8,5 0,7 9,8 6,8 
11.10.2001 9,0 0 7,5 12,2 
II.3.3.5.3 Vergleich des Acanthocephalenbefalls in beiden Bächen 
In der Körsch wurden nur unterhalb des Einleiters Acanthocephalen nachgewiesen, im Lock-
witzbach dagegen in beiden untersuchten Gammaridenpopulationen und in ähnlichem Um-
fang. Tendenziell waren etwas mehr Männchen als Weibchen mit Acanthocephalen infiziert. 
Dies wird durch eine bei G. pulex durchgeführte Studie von Ward (1986) bestätigt. Die Grün-
de für diesen Unterschied zwischen den Geschlechtern sind nicht bekannt (Ward, 1986). 
Sowohl im Lockwitzbach als auch in der Körsch war mit maximal etwa 10 % infizierte Gam-
mariden die Infektion vergleichsweise gering. Bei G. lacustris wurden bis zu über 30 % und 
bei G. duebenii bis zu über 25 % mit P. minutus infizierte Tiere in Freilandpopulationen nach-
gewiesen (Hynes, 1955). Wie und in welchem Ausmaß solch ein Parasitenbefall die Populati-
onsstruktur und -dynamik beeinflusst, ist unbekannt. Bei G. lacustris wurde das Aussterben 
von Seepopulationen in Zusammenhang mit einer hohen Infektionsrate mit P. minutus ge-
bracht (Hynes, 1955). Jedoch wird vermutet, dass der Einfluss von P. minutus in Bachpopula-
tionen geringer als in Seepopulationen von Gammariden ist (Hynes, 1955). Erstens findet in 
Bächen ein weit größerer Austausch zwischen den Gammaridenpopulationen als in stehenden 
Gewässern statt. Und zweitens sind in Bächen weniger Wasservögel (Endwirte) vorhanden 
(Hynes, 1955). Daher dürfte in den beiden untersuchten Bächen die geringe Infektion der 







II.3.3.6 Körperlängen der Gammariden 
Die Körperlängen werden getrennt nach Altersstadium und Geschlechtern betrachtet. Bei den 
Weibchen erfolgte zusätzlich eine gesonderte Betrachtung der brütenden Weibchen. Für den 
jeweiligen Bach wurden die Daten für das jeweilige Untersuchungsjahr gepoolt und Unter-
schiede zwischen den Probenahmestellen mit dem Mann-Whitney U-Test auf ihre Signifikanz 
geprüft (p < 0,05). Außerdem wurden mit demselben Test und Signifikanzniveau die jeweili-
gen Probenahmestellen für einzelne Probenahmetermine verglichen. Bei der Betrachtung der 
Unterschiede zwischen den Probenahmestellen gingen bei allen Geschlechtern/Stadien nur die 
Probenahmetermine ein, bei denen jeweils ein Probenumfang von mindestens n = 5 Tieren 
vorlag. 
II.3.3.6.1 Körperlängen bei G. fossarum im Lockwitzbach 
Im Lockwitzbach betrug im Jahr 2000 bei den Juvenilen der Median der Körperlänge 3,8 mm 
(Lo) bzw. 3,7 mm (Lu), im Jahr 2001 3,5 mm (Lo) bzw. 3,3 mm (Lu). Der kleinste juvenile 
Gammarid aus dem Lockwitzbach hatte eine Körperlänge von 1,2 mm, der größte eine Kör-
perlänge von 6,9 mm. Die kleinsten Juvenilen in der von Obrdlík (1972) untersuchten Frei-
landpopulation besaßen eine Körperlänge von ca. 1,5 mm. Pöckl (1990) ermittelte bei gerade 
aus dem Marsupium entlassenen Juvenilen im Labor eine Körperlänge von minimal 1,3 mm. 
Insgesamt betrachtet waren die Juvenilen in beiden Untersuchungsjahren an der oberen Pro-
benahmestelle im Lockwitzbach zwar signifikant, aber dennoch nur wenig größer im 
Vergleich zur unteren Probenahmestelle (Abb. 30). Da jeweils Hunderte von Juvenilen pro 
Probenahmestelle und Jahr in die statistische Auswertung eingingen, konnten bereits sehr 
geringe Unterschiede als statistisch signifikant detektiert werden. 
In den Einzelmonaten lagen z.T. ebenfalls signifikante Unterschiede in der Körperlänge der 
Juvenilen beider Probenahmestellen vor (Tab. 13). Jedoch waren in einigen Monaten die Ju-
venilen an der unteren Probenahmestelle größer und in anderen Monaten kleiner als an der 
oberen Probenahmestelle. Eine saisonale Abhängigkeit, die sich über beide Jahre erstreckte, 



















































Abb. 30: Körperlänge juveniler G. fossarum im Lockwitzbach in den Jahren 2000 und 2001. 
Dargestellt sind Median, 25-75%-Perzentile, Minimum und Maximum. Lo: Probe-
nahmestelle oberhalb des Einleiters; Lu: Probenahmestelle unterhalb des Einleiters; *: 
signifikanter Unterschied mit p < 0,05. 
Das kleinste im Lockwitzbach gefundene Männchen war 4,9 mm lang, das größte 18,9 mm. 
Obrdlík (1972) beschrieb eine Körperlänge der Männchen von 4 bis 10 mm, Lehmann (1967) 
von 5,5 bis 11 mm, Schellenberg (1942) bis ca. 17 mm und Pöckl (1993a) bis 17,5 mm. Aus 
diesen früheren Publikationen wird nicht klar ersichtlich, ob die Tiere z.B. für die Messung 
nicht gestreckt worden sind und deshalb eine geringere Körperlänge als in der vorliegenden 
Untersuchung gemessen wurde. In der vorliegenden Untersuchung wurde die unterschiedliche 
Krümmung der fixierten Tiere berücksichtigt. Die Gammariden wurden zwar nicht gestreckt, 
jedoch wurde die Körperlänge mit Hilfe von Polylinien erfasst (Kap. II.2.6.6). Dieser und 
andere geringe Unterschiede in den Messmethoden könnten zu den angegebenen unterschied-
lichen Minimal- und Maximallängen von G. fossarum geführt haben. Außerdem könnten 
genetische Unterschiede zwischen den Populationen eine Rolle spielen. 
Insgesamt waren im Jahr 2000 die Männchen von der oberen Probenahmestelle (Median =  
8,6 mm) signifikant kleiner verglichen mit denen von der unteren Probenahmestelle (Median 
= 9,7 mm). Ebenso waren die Männchen im Jahr 2001 oberhalb signifikant kleiner als unter-
halb des Einleiters (Median: Lo = 6,3 bzw. Lu = 8,2 mm) (Abb. 31). Auch in den einzelnen 
Monaten waren die Männchen in 2 von 4 Probenahmen (im Jahr 2000) bzw. in allen 5 Probe-
nahmen (im Jahr 2001) oberhalb kleiner als unterhalb (Tab. 13). 
Intersexe waren zwischen 5,2 und 15,0 mm groß. Im Jahr 2000 waren die Intersexe von der 
oberen Probenahmestelle tendenziell und im Jahr 2001 signifikant kleiner als an der unteren 
Probenahmestelle (Abb. 31). Der Median lag im Jahr 2000 bei 7,9 mm (Lo) bzw. 9,2 mm (Lu) 
und im Jahr 2001 bei ebenfalls 7,9 mm (Lo) bzw. 8,8 mm (Lu). Dieser Unterschied trat auch 
bei 3 von 4 einzelnen Probenahmen im Jahr 2001 auf (Tab. 13). Im Jahr 2000 waren für eine 






























































































































Abb. 31: Körperlänge der unterschiedlichen Geschlechter bei G. fossarum im Lockwitzbach 
in den Jahren 2000 und 2001. Dargestellt sind Median, 25-75%-Perzentile, Minimum 
und Maximum. Lo: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Lu: Probenahmestelle 
unterhalb des Einleiters; *: signifikanter Unterschied mit p < 0,05. 
 
Bei den Weibchen wurde eine Körperlänge zwischen 4,6 und 14,8 mm gemessen. Die Mini-
mallänge ähnelte der von Obrdlík (1972) genannten. Die maximal gemessene Körperlänge 
war auch bei den Weibchen größer als in anderen Studien (Lehmann, 1967; Obrdlík, 1972; 
Pöckl, 1993a). Die größte Länge der Weibchen wurde dort mit 12 mm angegeben (Pöckl, 
1993a). Die Gründe für die beobachteten Unterschiede zwischen den Studien sind vermutlich 
dieselben wie die bei den Männchen beschriebenen. Fasst man die Daten pro Jahr zusammen, 
so ergibt sich für das Jahr 2000 eine tendenziell und für das Jahr 2001 eine signifikant kleine-
re Körperlänge der Weibchen an der oberen verglichen mit der unteren Probenahmestelle 






8,8 mm (Lu) und im Jahr 2001 6,2 mm (Lo) bzw. 8,0 mm (Lu). Dieser Unterschied war auch 
bei 3 von 5 Probenahmen im Jahr 2000 bzw. bei allen 6 Probenahmen im Jahr 2001 zu erken-
nen (Tab. 13). 
Brütende Weibchen wurden im Lockwitzbach ab einer Körperlänge von 7,1 mm gefunden. 
Lehmann (1967) fand in seinen Gammaridenpopulationen brütende Weibchen bereits in der 
Größenklasse 6-7 mm. Nach Pöckl (1993a) erreichen G. fossarum-Weibchen die Geschlechts-
reife ab 6,5 mm. Im Gegensatz dazu brüteten bei Obrdlík (1972) bereits 5 bis 6 mm große 
Weibchen. Das größte brütende Weibchen hatte eine Körperlänge von 14,1 mm. Tendenziell 
waren brütende Weibchen oberhalb kleiner verglichen mit unterhalb des Einleiters (Abb. 32). 
Der Median lag im Jahr 2000 bei 11,3 mm (Lo) bzw. 11,7 mm (Lu), im Jahr 2001 bei        
10,0 mm (Lo) bzw. 10,4 mm (Lu). Aufgrund zu geringer Anzahlen an brütenden Weibchen in 
den einzelnen Proben konnten nur die Monate April und Juni 2001 gesondert betrachtet wer-
den. Tendenziell war der Unterschied auch innerhalb dieser Monate ähnlich wie bei den für 








































Abb. 32: Körperlänge der brütenden Weibchen bei G. fossarum im Lockwitzbach in den Jah-
ren 2000 und 2001. Dargestellt sind Median, 25-75%-Perzentile, Minimum und 
Maximum. Lo: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Lu: Probenahmestelle un-
terhalb des Einleiters. 
 
Bei allen adoleszenten oder adulten Gammariden wurde also unabhängig vom Geschlecht der 








Tab. 13: Vergleich der Körperlängen bei G. fossarum im Lockwitzbach in den einzelnen Mo-
naten. Proben mit n < 5 Tieren des entsprechenden Geschlechts sind nicht aufgeführt. 
Signifikanz (+) bei p < 0,05. Lo: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Lu: Pro-
benahmestelle unterhalb des Einleiters. 
Geschlecht Jahr Monat Unterschied Signifikanz 
Juvenile 2000 April 1 Lo > Lu - 
  Mai Lo > Lu + 
  Juni Lo > Lu - 
  Juli Lo > Lu + 
  August Lo > Lu + 
  September Lo < Lu + 
  Oktober Lo < Lu + 
 2001 April Lo < Lu - 
  Juni Lo > Lu - 
  Juli Lo < Lu + 
  August Lo < Lu + 
  September Lo > Lu - 
  Oktober Lo < Lu - 
Männchen 2000 April 1 Lo > Lu - 
  August Lo > Lu - 
  September Lo < Lu + 
  Oktober Lo < Lu + 
 2001 April Lo < Lu - 
  Juni Lo < Lu - 
  August Lo < Lu - 
  September Lo < Lu - 
  Oktober Lo < Lu + 
Intersexe 2001 April Lo > Lu - 
  Juni Lo < Lu - 
  September Lo < Lu - 
  Oktober Lo < Lu + 
Weibchen 2000 April 1 Lo > Lu - 
  Mai Lo < Lu + 
  August Lo > Lu - 
  September Lo < Lu + 
  Oktober Lo < Lu - 
 2001 April Lo < Lu - 
  Mai Lo < Lu - 
  Juni Lo < Lu + 
  August Lo < Lu + 
  September Lo < Lu + 
 2001 Oktober Lo < Lu + 
Brütende 2001 April Lo < Lu - 







II.3.3.6.2 Körperlängen bei Gammariden in der Körsch 
In der Körsch waren die Juvenilen zwischen 1,5 und 6,7 mm lang. Die Minimallänge stimmte 
mit der Angabe bei Obrdlík (1972) überein. Die Juvenilen waren in beiden Untersuchungsjah-
ren an der unteren Probenahmestelle signifikant größer als an der oberen (Abb. 33). Der 
Median betrug 2,8 mm (Ko) bzw. 3,1 mm (Ku) im Jahr 2000 und 2,7 mm (Ko) bzw. 3,4 mm 













































Abb. 33: Körperlänge juveniler Gammariden in der Körsch in den Jahren 2000 und 2001. 
Dargestellt sind Median, 25-75%-Perzentile, Minimum und Maximum. Ko: Probe-
nahmestelle oberhalb des Einleiters; Ku: Probenahmestelle unterhalb des Einleiters; 
*: signifikanter Unterschied mit p < 0,05. 
 
Im Jahr 2000 wurde dieser Unterschied jedoch nur im Herbst in den Einzelmonaten nachge-
wiesen, ansonsten waren tendenziell größere Juvenile an der oberen Probenahmestelle 
vorhanden als unten (Tab. 14). Im Herbst waren an der oberen Probenahmestelle anteilig 
mehr frischgeschlüpfte Juvenile vorhanden als an der unteren (Kap. II.3.3.4.1.2), so dass das 
Größenspektrum dort hin zu kleineren Körperlängen verschoben war. Im Jahr 2001 waren bei 
allen Probenahmeterminen anteilig mehr Juvenile der Fraktion mit der kleinsten Körperlänge 
oberhalb verglichen mit unterhalb des Einleiters vorhanden (Kap. II.3.3.4.1.2); entsprechend 
war auch der Median in allen 4 Monaten oberhalb kleiner im Vergleich zu unterhalb (Tab. 
14). 
Das kleinste G. fossarum-Männchen in der Körsch war 5,0 mm lang, das größte 15,5 mm. Die 
von Schellenberg (1942) und Pöckl (1993a) genannte Maximallänge von ca. 17 mm trat in der 
Körsch nicht auf. Die Männchen an der oberen Probenahmestelle waren in beiden Jahren sig-
nifikant größer (Ko 2000: Median = 8,8 mm; Ko 2001: Median = 8,3 mm) als an der unteren 
Probenahmestelle (Ku 2000: Median = 8,0 mm; Ku 2001: Median = 7,5 mm) (Abb. 34). Dies 
war auch bei 5 von 6 Probenahmen im Jahr 2000 sowie bei 2 (April und Oktober) von 4 Pro-






In der gesamten Studie wurden nur 7 Intersexe in der Körsch gefunden (Kap. II.3.3.3.2). Ein 
Vergleich der Körperlängen in den unterschiedlichen Proben war daher nicht möglich. Die 
Intersexe waren zwischen 6,5 mm und 13,2 mm groß. 
Die G. fossarum-Weibchen besaßen eine Körperlänge zwischen 4,2 mm und 14,0 mm, konn-
ten also auch in der Körsch etwas größer werden als bei Lehmann (1967) und Pöckl (1993a) 
beschrieben. Die Weibchen waren im Jahr 2000 tendenziell und im Jahr 2001 signifikant an 
der oberen Probenahmestelle größer als an der unteren (Abb. 34). Der Median der Körperlän-
ge betrug bei ihnen im ersten Untersuchungsjahr 7,8 mm (Ko) bzw. 7,7 mm (Ku) und im Jahr 
2001 7,3 mm (Ko) bzw. 6,7 mm (Ku). Bei 5 von 7 Probenahmeterminen im Jahr 2000 und bei 
3 von 4 Probenahmeterminen im Jahr 2001 konnte dieser Unterschied nachgewiesen werden 
(Tab. 14). 
Diejenigen Weibchen, die brüteten, waren mindestens 6,8 mm lang. Dieser Befund stimmt 
mit den Angaben bei Lehmann (1967) und Pöckl (1993a) überein. Das größte brütende Weib-
chen besaß eine Körperlänge von 14,0 mm. Der Median lag bei 9,7 mm (Ko) bzw. 8,9 mm 
(Ku) im Jahr 2000 und bei 9,8 mm (Ko) und 8,8 mm (Ku) im Jahr 2001. Brütende Weibchen 
waren in beiden Jahren an der oberen Probenahmestelle signifikant größer verglichen mit der 
unteren Probenahmestelle (Abb. 34). 
Bei allen Gammariden in der Körsch, bei denen eine Geschlechtsbestimmung möglich war, 































































































































Abb. 34: Körperlänge der Männchen, Weibchen sowie der brütenden Weibchen bei G. fossa-
rum in der Körsch in den Jahren 2000 und 2001. Dargestellt sind Median, 25-75%-
Perzentile, Minimum und Maximum. Ko: Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; 







Tab. 14: Vergleich der Körperlängen bei juvenilen Gammariden und adoleszenten und adul-
ten G. fossarum in der Körsch in den einzelnen Monaten. Proben mit n < 5 Tieren des 
entsprechenden Geschlechts sind nicht aufgeführt. Signifikanz (+) bei p < 0,05. Ko: 
Probenahmestelle oberhalb des Einleiters; Ku: Probenahmestelle unterhalb des Einlei-
ters. 
Geschlecht Jahr Monat Unterschied Signifikanz 
Juvenile 2000 Juni Ko > Ku - 
  Juli Ko > Ku - 
  August 1 Ko > Ku - 
  August 2 Ko > Ku - 
  September Ko < Ku + 
  Oktober Ko < Ku + 
 2001 April Ko < Ku + 
  Juli Ko < Ku - 
  September Ko < Ku + 
  Oktober Ko < Ku + 
Männchen 2000 April Ko < Ku + 
  Juli Ko > Ku - 
  August 1 Ko > Ku + 
  August 2 Ko > Ku - 
  September Ko > Ku - 
  Oktober Ko > Ku + 
 2001 April Ko > Ku + 
  Juli Ko < Ku - 
  September Ko < Ku - 
  Oktober Ko > Ku + 
Weibchen 2000 April Ko > Ku - 
  Juni Ko > Ku - 
  Juli Ko < Ku - 
  August 1 Ko < Ku - 
  August 2 Ko > Ku - 
  September Ko > Ku - 
  Oktober Ko > Ku + 
 2001 April Ko > Ku + 
  Juli Ko < Ku - 
  September Ko > Ku - 
  Oktober Ko > Ku + 
Brütende 2000 April Ko > Ku + 
Weibchen  August 2 Ko > Ku + 






II.3.3.6.3 Vergleich der Körperlängen bei Gammariden beider Bäche 
Die adulten G. fossarum-Tiere aus dem Lockwitzbach wurden verglichen mit Literaturanga-
ben und verglichen mit den Tieren aus der Körsch größer. Die Gammariden aus 
Lockwitzbach und Körsch wurden mit der gleichen Methode vermessen. Die größere Maxi-
mallänge der Gammariden im Lockwitzbach basierte daher vermutlich auf genetischen 
Unterschieden zwischen den Populationen oder anderen nicht untersuchten Faktoren. 
In dem jeweiligen Bach zeigten die adulten Tiere über alle Geschlechter hinweg stets den 
gleichen Trend hinsichtlich Unterschieden in der Körperlänge zwischen den beiden Probe-
nahmestellen. Hierbei waren die Gammariden im Lockwitzbach unterhalb des Einleiters pro 
Geschlecht größer verglichen mit oberhalb. In der Körsch wurde die umgekehrte Tendenz 
beobachtet, hier waren die Adulten unterhalb des Einleiters kleiner als an der oberen Probe-
nahmestelle. 
Die Männchen sind generell ca. 30 % größer als die zugehörigen Weibchen in einem 
Präkopulapaar (Birkhead & Clarkson, 1980; Gross et al., 2001). Daher ist es möglich, dass die 
Unterschiede in der Körperlänge der brütenden Weibchen zwischen den beiden Probenah-
mestellen pro Bach aus den Unterschieden der Körperlänge der Männchen und Weibchen 
insgesamt resultierten. Beispielsweise waren bei der Körsch die Männchen und Weibchen an 
der unteren Probenahmestelle kleiner und entsprechend waren auch die brütenden Weibchen 
kleiner im Vergleich zu den Tieren oberhalb des Einleiters. 
Für die Entwicklung einer Population ist insbesondere die Körperlänge der brütenden Weib-
chen wichtig, da die Brutgröße von der Größe des Weibchens abhängig ist. Je größer das 
Weibchen ist, desto höher ist die Anzahl der Eier, die ins Marsupium abgelegt werden können 
(Heinze, 1932; Hynes, 1955; Birkhead & Clarkson, 1980; Teichmann, 1982; Pöckl, 1990 und 
1993a). Der Unterschied in der Körperlänge brütender Weibchen war nur in der Körsch signi-
fikant. Die kleinere Körperlänge brütender Weibchen hatte wahrscheinlich aufgrund der 
geringeren Reproduktion einen negativen Einfluss auf die Gammaridenpopulation unterhalb 











II.4 Abschließende Betrachtung der Freilanduntersuchungen 
Die Untersuchung der Struktur und Dynamik von Gammaridenpopulationen in Lockwitzbach 
und Körsch zeigte Unterschiede im Vorkommen von G. pulex und Intersexen zwischen bei-
den Bächen auf. Außerdem überwogen tendenziell im Geschlechterverhältnis im Lockwitz-
bach die Weibchen, in der Körsch dagegen die Männchen (Ausnahme: Probenahmestelle 
Körsch oben im Jahr 2001). 
Unterschiede zwischen den beiden Untersuchungsjahren sind vermutlich hauptsächlich auf 
die verbesserte Probenahmemethode im 2. Untersuchungsjahr zurückzuführen. Dadurch lag 
für das Jahr 2001 eine größere Datenbasis vor, so dass Unterschiede zwischen den Probenah-
mestellen pro Bach im Jahr 2001 stärker ausgeprägt waren als im Jahr 2000. 
Jahreszeitliche Unterschiede betrafen die Reproduktionspause und den Fekunditätsindex. Im 
Herbst wurde in beiden Bächen der für G. fossarum typische Beginn der Reproduktionspause 
beobachtet. Der Fekunditätsindex wurde nur in der Körsch untersucht. Er nahm zum Spät-
sommer hin ab. 
Im Lockwitzbach war der prozentuale Anteil von Intersexen in der Population oberhalb des 
Einleiters höher verglichen mit unterhalb. Unabhängig vom Geschlecht waren die adoleszen-
ten und adulten Gammariden unterhalb des Einleiters etwas größer als oberhalb. 
Bei beiden Bächen war, vor allem im Jahr 2001, der Anteil der Juvenilenfraktion mit der 
kleinsten Körperlänge sowie der Anteil brütender Weibchen unterhalb des Einleiters vergli-
chen mit oberhalb erniedrigt. Diese Unterschiede waren in der Körsch deutlicher als im 
Lockwitzbach ausgeprägt. Der geringere Anteil der kleinsten Juvenilen führte in der Populati-
on unterhalb des Einleiters insgesamt zu einem größeren Median der Körperlänge bei den 
Juvenilen dieser Population verglichen mit oberhalb. 
Bei der Körsch wurden nur an der unteren Probenahmestelle mit Acanthocephalen infizierte 
Gammariden gefunden. Außerdem setzte die Reproduktionspause in dieser Population früher 
ein als in derjenigen an der oberen Probenahmestelle. Im Gegensatz zum Lockwitzbach waren 
in der Körsch die Männchen und Weibchen bei G. fossarum unterhalb des Einleiters kleiner 
als oberhalb. Dieser Unterschied in der Körperlänge galt auch für die brütenden Weibchen. 
Außerdem war der Fekunditätsindex im Sommer an der unteren Probenahmestelle in der 
Körsch erniedrigt. 
Das Ziel der Populationsuntersuchungen an G. fossarum war, mögliche endokrin disruptive 
Effekte von Chemikalien aus Einleitern von Klärwerken aufzudecken. Die chemische Analy-
tik ergab, dass die Probenahmestelle an der Körsch unterhalb des Einleiters aus dem Klärwerk 
etwas stärker belastet war als die anderen Probenahmestellen. Das berechnete östrogene Po-






Probenahmestellen. Dies ist im Wesentlichen auf 17α-Ethinylöstradiol zurückzuführen. In 
Laboruntersuchungen mit G. fossarum im Rahmen des Xehogamm-Projekts wurde ein östro-
genrezeptor α (ER α)-ähnliches Protein für Arthropoden erstmalig nachgewiesen (Köhler et 
al., eingereicht). Dieses Protein trat nur in adulten Weibchen auf, konnte jedoch durch 17α-
Ethinylöstradiol in adoleszenten Weibchen induziert werden. Eine östrogene Wirkungsweise 
von Umweltchemikalien, wie sie für Vertebraten bekannt ist, lässt sich daher auch für Crusta-
ceen vermuten. 17α-Ethinylöstradiol wurde an zwei Probenahmeterminen in der Körsch 
unterhalb des Einleiters nachgewiesen. Watts et al. (2002) stellten im Laborexperiment durch 
den Einfluss des Östrogens 17α-Ethinylöstradiol eine erhöhte Reproduktion (ab 1 µg/L) und 
eine Verschiebung des Geschlechterverhältnis zugunsten der Weibchen (ab 100 ng/L) bei G. 
pulex fest. Ebenso tendierte bei Hyalella azteca (Amphipoda) durch die Exposition gegenüber 
17α-Ethinylöstradiol ab einer Konzentration von 100 ng/L das Geschlechterverhältnis hin zu 
den Weibchen (Vandenbergh et al., 2003). Im Gegensatz dazu war das Geschlechterverhältnis 
an der unteren Probenahmestelle verglichen mit der oberen nicht verschoben und die unter-
suchten Reproduktionsvariablen waren erniedrigt. Möglicherweise war die Konzentration von 
17α-Ethinylöstradiol mit maximal 1,7 ng/L in der Körsch zu niedrig, um ähnliche Effekte 
hervorzurufen. 
Bei Arthropoden wird in letzterer Zeit die Bedeutung von bei Vertebraten östrogen wirkenden 
Chemikalien als Antagonisten des Ecdysteroidrezeptors diskutiert. So konnte z.B. für 17α-
Ethinylöstradiol und Bisphenol A, die beide an der unteren Probenahmestelle in höherer Kon-
zentration als oberhalb nachgewiesen wurden (Kap. II.3.2), in einem in vitro-Zellessay eine 
antagonistische Wirkung auf den Ecdysteroidrezeptor gezeigt werden (Dinan et al., 2001). α-
HCH, das bei Ku ebenfalls in höherer Konzentration verglichen mit Ko vorkam, besaß keine 
antagonistische Wirkung auf den Ecdysteroidrezeptor (Dinan et al., 2001). Ecdysteroide sind 
bei Crustaceen nicht nur für die Häutung wichtig, sie spielen auch eine wichtige Rolle in der 
Entwicklung und Reproduktion dieser Organismen (Dinan et al., 2001, Gross et al., 2001). 
Eine Verlangsamung des Häutungszyklus bei Crustaceen durch bei Vertebraten östrogen 
wirksame Substanzen wurde mehrfach in der Literatur beschrieben (Baldwin et al., 1995; Zou 
& Fingerman, 1997a, 1997b). Lemos et al. (2004) zeigten, dass Bisphenol A bei Porcellio 
dilatatus (Isopoda) eine Schädigung der Häutung und des Wachstums bewirkt. Dieser Effekt 
könnte in Freilandpopulationen von Gammariden zu den beobachteten kleineren Körperlän-
gen unterhalb des Einleiters des Klärwerks bei der Körsch geführt haben. Solch ein Effekt 
wurde bereits von Gross et al. (2001) bei G. pulex vermutet. Bei G. pulex ermittelten Gross et 
al. (2001) ebenfalls eine kleinere Körperlänge von Männchen und Weibchen unterhalb eines 
ihrer beiden untersuchten Einleiter aus Klärwerken im Vergleich zur Referenzstelle. Dabei 
handelte es sich um den Einleiter aus dem kommunalen Klärwerk Harpenden (River Lea, 






beiden von Gross et al. (2001) untersuchten Einleiter (East Hyde und Harpenden) führte in der 
Studie von Harries et al. (1996) zu einer hohen Vitellogeninkonzentration in diesen Tieren. 
Dabei war die Vitellogeninkonzentration in den Fischen unterhalb des Klärwerks Harpenden 
höher als unterhalb des Klärwerks East Hyde. Chemische Analyseergebnisse zur Chemika-
lienbelastung des Wassers im Einleiter oder unterhalb des Klärwerks East Hyde sind nicht 
vorhanden. Als östrogen wirksame Fraktionen im Einleiter des Klärwerks Harpenden detek-
tierten Desbrow et al. (1998) Östron (ca. 5-9 ng/L) und 17β-Östradiol (ca. 4-7 ng/L), 17α-
Ethinylöstradiol lag dagegen unterhalb der Nachweisgrenze von 0,2 ng/L. Im Gegensatz dazu 
wurde in der vorliegenden Untersuchung das Wasser nicht hinsichtlich Östron analysiert und 
17β-Östradiol nicht nachgewiesen (Nachweisgrenze: 1 ng/L). 17α-Ethinylöstradiol wurde 2x 
unterhalb des Einleiters in der Körsch nachgewiesen. Körner (2000) wies im Unterlauf der 
Körsch eine Östron-Konzentration im Wasser zwischen 4 und 49 ng/L nach. Östron ist der 
primäre Metabolit von 17β-Östradiol in der biologischen Reinigungsstufe von Klärwerken. 
Wenn die Aufenthaltsdauer des Abwassers im Klärwerk für den vollständigen Abbau der na-
türlichen Östrogene nicht ausreicht, ergeben sich deutlich messbare Konzentrationen von 
Östron im Einleiter (Körner, 2000). Entsprechend fanden Körner (2000) und weitere von ihm 
zitierte Autoren stets höhere Konzentrationen von Östron als von 17β-Östradiol in den Einlei-
tern von kommunalen Klärwerken. Nach Routledge et al. (1998) reichen 25 ng/L Östron aus, 
um einen signifikant erhöhten Vitellogeninplasmaspiegel in männlichen Regenbogenforellen 
im Laborversuch zu induzieren. Auch in natürlichen Fischpopulationen (Cyprinus carpio) 
wurde eine positive Korrelation zwischen der Östronkonzentration im Wasser und dem Vitel-
logeninplasmaspiegel der Männchen beobachtet (Petrovic et al., 2002). Bezüglich der 
Wirkung von Östron auf Crustaceen liegt bisher erst eine Studie vor. Andersen et al. (2001) 
stellten nur ein geringes Potenzial dieser Substanz zur Hemmung der Nauplienentwicklung 
bei Acartia tonsa (Copepoda) fest. Die EC10 lag beispielsweise bei 0,25 mg/L Östron. Östron 
sollte in zukünftigen Untersuchungen zur endokrinen Disruption bei Gammariden berücksich-
tigt werden. 
Neben den Untersuchungen auf Populationsebene wurden im Projekt Xehogamm auch subor-
ganismische Variablen bei G. fossarum untersucht (Jungmann et al., 2004a). Nur an der 
Körsch zeigten Gammariden unterhalb des Klärwerkseinleiters einen niedrigeren hsp90-Level 
im Vergleich zu oberhalb. Dies galt nur für L-Tiere (Gammariden > 9 mm). Kleinere Gamma-
riden wiesen kein einheitliches Muster bezüglich ihrer hsp90-Level auf. In histologischen 
Untersuchungen der weiblichen Gonaden wurden nur bei M-Tieren (mit einer Körperlänge 
zwischen 6 und 9 mm) und nur bei der Körsch Unterschiede zwischen den Probenahmestellen 
festgestellt: M-Weibchen unterhalb des Klärwerkseinleiters besaßen generell Oocyten in ei-
nem späteren Stadium des Eireifungszyklus, größere LVO („Late Vitellogenic Oocytes“) und 






verlängert war, oder aber ob die Eireifung zeitlich versetzt zur Eireifung an der oberen Probe-
nahmestelle stattfand, ist unbekannt. Größere LVO könnten daraus resultieren, dass statt einer 
großen Anzahl an Eiern pro Brut nur wenige, aber größere Eier gebildet werden. Außerdem 
ist die Größe der LVO positiv mit dem Eireifegrad bei M-Tieren korreliert (Jungmann et al., 
2004a). Hohe Atresieraten gelten beispielsweise bei Fischen als eine Reaktion auf Umweltbe-
lastungen (Takashima & Hibiya, 1995). 
Trotz der Hinweise auf eine erniedrigte Reproduktion wurden an der unteren Probenahmestel-
le der Körsch die höchsten Abundanzen an G. fossarum überhaupt im Rahmen der 
vorliegenden Studie gefunden. Eine Erklärung für diese Diskrepanz könnte darin bestehen, 
dass an dieser Probenahmestelle die Kapazitätsgrenze des Systems erreicht war. Aufgrund der 
hohen Abundanz selbst könnte folglich eine dichteabhängige Niederregulierung der Repro-
duktion stattgefunden haben. Dem steht jedoch entgegen, dass beispielsweise im Frühjahr 
2001 bei der Körsch die Reproduktion bei Ku bereits erniedrigt war (Abb. 25 und Abb. 27), 
obwohl gleichzeitig nicht die höchsten beobachteten Abundanzen vorlagen (Abb. 14). Hinzu 
kommt, dass tendenziell auch beim Lockwitzbach eine Reduktion der Reproduktionsvariablen 
geringerer Anteil der kleinsten Juvenilen und der brütenden Weibchen festgestellt wurde 
(Abb. 26), wo die Abundanz weniger hoch war (Abb. 13). Vermutlich war daher die jeweilige 
Kapazitätsgrenze nicht erreicht. 
Stattdessen wurden an der unteren Probenahmestelle bei der Körsch die erniedrigten Repro-
duktionsvariablen (geringerer Anteil der kleinsten Juvenilen und der brütenden Weibchen) 
durch andere Faktoren kompensiert. Das Phänomen, dass Populationen insgesamt weniger 
empfindlich als einzelne populationsrelevante Variablen reagieren, ist in der Literatur bekannt 
(Forbes & Calow, 1999; Forbes et al., 2001). Äußere Faktoren könnten dahingehend auf die 
Population einwirken, dass Kompensationsmechanismen stattfinden können. Um welche es 
sich dabei handelt, ist unbekannt. Im Freiland ist es nicht möglich, alle Faktoren, die auf eine 
Population einwirken könnten, zu untersuchen. Nicht untersucht wurden beispielsweise mög-
liche Unterschiede im Fischfraßdruck sowie in der Drift und Aufwanderung der Gammariden. 
Schmidt (2003) konnte im Reproduktionsmodell GamMod zeigen, dass bei G. fossarum in 
künstlichen Fließrinnen die Juvenilenmortalität der sensitivste Parameter für das Populati-
onswachstum ist. Dieses Ergebnis sollte in zukünftigen Fließrinnenexperimenten geprüft und 
seine Übertragbarkeit auf Freilandverhältnisse untersucht werden. Ein aktives Effektmonito-
ring, ähnlich wie es von Teichmann (1982) durchgeführt wurde, könnte bezüglich der 
Populationsvariablen Mortalität sowohl der Juvenilen als auch der Adulten, Schlüpferfolg pro 
Weibchen, Paarungserfolg und Wachstum wertvolle Informationen liefern. Auch die Brut-
entwicklungszeit kann in natürlichen Populationen nicht bestimmt werden, da die 
Reproduktion in einer Gammaridenpopulation nicht synchron verläuft, so dass beispielsweise 






an der unteren Probenahmestelle der Körsch kürzer gewesen sein als oberhalb, da die Wasser-
temperatur höher war (Kap. II.3.1). Mit Zunahme der Temperatur nimmt bei G. fossarum die 
Brutentwicklungszeit im Marsupium ab (Pöckl, 1990, 1993; Kap. III.3.3.2.2.3). Eine wichtige 
Rolle könnte die erhöhte Phosphat-Konzentration im Wasser unterhalb des Einleiters bei der 
Körsch gespielt haben (Abb. 11). Durch das verbesserte Nährstoffangebot konnte möglicher-
weise ein vermehrtes Algenwachstum stattfinden, wodurch indirekt die Nahrungssituation der 
Gammariden verbessert wurde. Neben Falllaub im Gewässer (Bick, 1959; Haeckel et al., 
1973; Pöckl, 1993) werden auch Algen und Aufwuchs als Nahrung von G. fossarum ange-
nommen (Schmidt, 2003 und eigene Beobachtung in den Fließrinnen). Im Gegensatz zur 
Situation bei der Körsch war der Phosphateintrag und damit der Nährstoffeintrag durch den 
Einleiter beim Lockwitzbach geringer und damit wahrscheinlich auch die Nahrungsversor-
gung für die Gammariden. Einerseits war dies wahrscheinlich der Grund, weshalb es keine 
gravierende Erhöhung der Abundanz an der unteren Probenahmestelle beim Lockwitzbach 
gab. Andererseits waren die Effekte auf die Reproduktion jedoch nicht stark genug, um sich 






III POPULATIONSUNTERSUCHUNGEN MIT GAMMA-
RUS FOSSARUM IM FLIESSRINNENEXPERIMENT 
III.1 Einleitung 
Der Einfluss von Bisphenol A auf verschiedene populationsrelevante Variablen bei Gamma-
rus fossarum sollte im Fließrinnenexperiment untersucht werden. 
Zur Etablierung eines geeigneten Versuchsmediums wurde ein Vorversuch zur Hälterung von 
G. fossarum in verschiedenen künstlichen Medien durchgeführt. Außerdem wurde die akute 
Toxizität von Bisphenol A bei adulten und juvenilen Gammariden bestimmt. Im Fließrinnen-
experiment wurden Gammariden in unterschiedlicher Zusammensetzung (Paare, gruppenwei-
se und als Population mit einer definierten Größenklassenverteilung) und in verschiedenen 
Expositionsarten (MTT, größere Expositionsgefäße, Fließrinne selbst) gegenüber Bisphenol A 
exponiert. Die Erfassung populationsrelevanter Parameter wie beispielsweise Mortalität, 
Brutentwicklungszeit und Anzahl juveniler Nachkommen pro Weibchen erfolgte während des 
Experiments in den MTTs und teilweise in den größeren Expositionsgefäßen. Bei Versuchs-
ende wurde zusätzlich die Struktur der Populationen in den Fließrinnen erfasst. 
In den Freilanduntersuchungen (s. Kap. II.3.1) wurde in der Körsch eine etwa 2 °C höhere 
Wassertemperatur an der unterhalb des Einleiters aus dem Klärwerk gelegenen Probenah-
mestelle im Vergleich zu oberhalb bestimmt. Daher wurde gleichzeitig zum Fließrinnen-
experiment mit Bisphenol A eine Fließrinne ohne Applikation dieser Chemikalie auf eine 
Wassertemperatur von 17 °C eingestellt und die Entwicklung von G. fossarum untersucht. 
Durch Vergleich dieser Ergebnisse mit denen aus der Fließrinne K-15 sollte ein möglicher 




III.2 Material und Methoden 
III.2.1 Aufgabenverteilung im Projekt 
Die Aufgabenverteilung während des Fließrinnenexperiments ist in Tab. 15 dargestellt. 
Tab. 15: Aufgabenverteilung beim Fließrinnenexperiment im Projekt Xehogamm. 
Aufgabe Personen 
Hälterungsversuch V. Ladewig, z.T. mit P. Petzsch 
Akute Toxizitätstests V. Ladewig 
Einbringen von Sediment und Wasser in 
die Fließrinnen, tägliche Wartung, Erfas-
sung physikalischer Variablen im 
Wasser 
V. Ladewig, z.T. mit D. Jungmann 
Etablierung von Aufwuchs in den Fließ-
rinnen 
V. Ladewig 
Fang und Etablierung von G. fossarum 
in den Fließrinnen, Beendigung des Ver-
suchs 
A.M.I. Köhler, D. Jungmann, 
V. Ladewig, M. Schirling 
Herstellung der Stammlösung, Applikati-
on und HPLC-Analytik von Bisphenol A 
K.-U. Ludwichowski 
Erfassung chemischer Variablen im 
Wasser 
V. Ladewig (unter Mithilfe von M. 
Schäffer) 
Beprobung und Analyse von Aufwuchs O. Licht 
Untersuchungen von hsp70/90 bei G. 
fossarum 
M. Schirling 
Histologische Untersuchungen der Go-
naden von G. fossarum 
A.M.I. Köhler 
Untersuchung populationsrelevanter 
Endpunkte bei G. fossarum 
V. Ladewig 
 
III.2.2 Fang von G. fossarum 
Für alle Experimente wurden die Gammariden aus dem Zschonerbach (bei Dresden) an der 
Probenahmestelle unterhalb der Zschoner Mühle (Petzsch, 2002) entnommen. Die Tiere wur-
den mittels Kicksampling-Methode (Whitehurst & Lindsey, 1990; MacNeil et al., 2002) 
gesammelt. Dabei wurden die Gammariden mit einem Küchensieb (Maschenweite = 2 mm) 
gefangen. Nach jedem Fang wurden die Tiere in einen Kunststoffeimer (10 L) überführt, der 
mit Bachwasser gefüllt war. Grobe Partikel wie Zweige und Blätter wurden sofort entfernt. 




III.2.3 Untersuchung zur Etablierung eines geeigneten Mediums (Hälte-
rungsversuch) 
Für die Untersuchungen in den Fließrinnen sollte ein Medium gefunden werden, das optima-
les Überleben, Wachstum und Reproduktion von G. fossarum gewährleistet. G. fossarum 
wurde im Labor zumeist in Bachwasser gehältert oder gezüchtet. So konnte beispielsweise 
Pöckl (1990) erfolgreich diese Spezies im Labor züchten, indem er Bachwasser als Medium 
verwendete. In Leitungswasser war dagegen die Mortalität sehr hoch (Pöckl, pers. Mittei-
lung). Dies wurde durch eigene Untersuchungen sowie von J. Schmidt und D. Jungmann 
(pers. Mitteilungen) und Petzsch (2002) bestätigt. Natürliches Bachwasser ist jedoch für öko-
toxikologische Untersuchungen zum Einfluss einer Einzelsubstanz auf Organismen kein 
ideales Medium, da beispielsweise die unbekannte komplexe Matrix der Umweltchemikalien 
die Ergebnisse beeinflussen könnte. 
In einem Versuch wurde daher die Hälterung von G. fossarum in folgenden Medien getestet: 
Medium nach Duft et al. (2002) mit Leitungswasser (2 Ansätze), Seradest (Reinstwasser) und 
MP2 (Reinstwasser) bzw. Medium nach Borgmann (1996) mit Leitungswasser und Seradest 
und Bachwasser. Der Ansatz mit Bachwasser diente hierbei als Kontrolle. Diese insgesamt 7 
Ansätze wurden jeweils in einem Vollglasbecken durchgeführt. Jeder Versuchsansatz bestand 
aus einem Vollglasbecken, 2 Keramikkacheln (L = 240 mm, B = 120 mm, H = 10 mm), ca. 
0,5 kg Kieselsteine (Durchmesser 20 bis 40 mm) und 15 Liter Wasser. Jedes Becken wurde 
mit einem Belüftungsstein (Kieselgur, 30x15x15 mm) belüftet. Es wurde eine Luftpumpe 
(RenaAir 301) eingesetzt und der Luftstrom auf alle Becken verteilt. Die 7 Vollglasbecken 
standen in einem großen Aquarium (H = 500 mm, B = 2.500 mm, T = 500 mm). Das Wasser 
in diesem Aquarium wurde mit einem externen Heiz-Kühlaggregat (RE 306, Lauda) und einer 
Kühlspirale (PVC-Schlauch, 40 m lang) auf 14 °C ± 2 °C temperiert. Mit Hilfe der Umwälz-
pumpe wurde das Wasser im großen Aquarium ständig bewegt. Damit das große Aquarium 
nicht zu schnell veralgte, wurde das Wasser durch einen Außenfilter (Außenfilter I; Fluval 
403) geleitet. Mit Ausnahme des Bachwassers wurden alle Medien 2 Tage vor dem Wasser-
wechsel in Glasgefäßen angesetzt und bis zur Verwendung belüftet. Das Bachwasser (aus 
dem Zschonerbach) wurde in PE-Kanistern (10 L, Merck) ins Labor transportiert. Die Kanis-
ter waren zuvor mehrfach mit heißem Wasser ausgespült und mindestens 48 Stunden lang vor 
dem ersten Gebrauch gewässert worden. Wöchentlich wurden ca. 2 Drittel des Wassers ge-
wechselt. 
Die Tiere wurden im Labor mit Hilfe einer Schablone in die 3 Größenklassen S (< 6 mm), 
M (6-9 mm) und L (> 9 mm) sortiert. Aus der Anzahl der Tiere in den verschiedenen Größen-
klassen wurde die prozentuale Verteilung bestimmt. Entsprechend wurden pro Ansatz 80 S-, 




Die Zählung der Gammariden und ihre Zuordnung zu den einzelnen Größenklassen erfolgte 
alle 4 Wochen. Hierbei wurden die Gammariden < 3 mm einer eigenen Größenklasse (XS) 
zugeordnet, um Rückschlüsse auf die Reproduktion zu ermöglichen. Gammariden mit einer 
Körperlänge zwischen 3 und 6 mm wurden zur Größenklasse S gezählt. Der Versuch wurde 
am 11.02.2002 begonnen. Aufgrund der Ergebnisse nach 4 Wochen wurden nur die Medien, 
die für einen Einsatz in den Fließrinnen sinnvoll schienen, sowie der Ansatz mit Bachwasser 
weiter untersucht. Diese Ansätze mit künstlichem Medium waren: einer der beiden Leitungs-
wasseransätze mit den Zusätzen nach Duft et al. (2002) (zufällig ausgewählt) und das 
Leitungswasser mit den Zusätzen nach Borgmann (1996). Der Versuch wurde zusammen mit 
P. Petzsch im Rahmen seiner Diplomarbeit (Petzsch, 2002) begonnen und nach 8 Wochen von 
der Verfasserin weitergeführt. Nach 16 Wochen wurde der Versuch beendet. 
III.2.3.1 Fütterung der Gammariden im Hälterungsversuch 
Zur Fütterung von G. fossarum wurden Blätter der Schwarzerle (Alnus glutinosa) verwendet, 
die von dieser Art bevorzugt gefressen werden (Haeckel et al., 1973). Die Blätter wurden an 
der unteren Probenahmestelle am Zschonerbach gesammelt. Sie wurden im Herbst sowohl 
vom Boden aufgelesen als auch vom Baum gepflückt und anschließend bei Raumtemperatur 
getrocknet. Vor der Verwendung wurden die Blätter mindestens 2 Wochen in Wasser konditi-
oniert. Dadurch bildete sich ein Aufwuchs von Bakterien und Pilzen auf den Blättern. 
Mikrobieller Aufwuchs, insbesondere Hyphomyceten, wird als wichtiger Nahrungsbestandteil 
von Gammariden (erhöhter Stickstoffgehalt, verbesserte Verdaulichkeit) angesehen (Bärlo-
cher, 1985). Um die aus den Blättern ausgetretenen Huminstoffe zu entfernen, wurde das 
Konditionierungswasser wöchentlich gewechselt. Vor der Fütterung wurden die Blätter noch 
einmal kurz gewässert. 
Zu Beginn wurden etwa 8 bis 10 Blätter je Ansatz zugegeben. Die weitere Fütterung erfolgte 
je nach Bedarf. Es wurde gewartet, bis von der Hälfte der Blätter nur noch die Blattnerven 
übrig waren. In der 1. Woche wurde täglich gefüttert, in der 2. Woche alle 2 Tage und danach 




III.2.4 Wirkung von Bisphenol A auf G. fossarum 
III.2.4.1 Testsubstanz 
Die chemische Struktur der Testsubstanz Bisphenol A (2,2-Bis(4-hydroxyphenyl)propan; 
BPA; CAS 80-05-7) sowie einige charakterisierende Angaben können Abb. 35 entnommen 
werden. 
Molekulargewicht: 228,29
Relative Dichte: 1,1 - 1,2 kg/m³ (25 °C)
Schmelzpunkt: 150 - 157 °C
Dampfdruck: 5,3 x 10-9 kPa (25 °C)
Wasserlöslichkeit: 300 mg/L
log KOW: 3,3 - 3,5
 
Abb. 35: Chemische Strukturformel und ausgewählte Eigenschaften von Bisphenol A. Anga-
ben aus: European Commission - European Chemicals Bureau (2002). 
 
Bisphenol A wird vor allem als Intermediärprodukt bei der Produktion von Polycarbonaten 
sowie von Härtern auf Epoxidbasis verwendet (Staples et al., 1998). Eine ausführliche Be-
schreibung der Verwendung von Bisphenol A kann dem „Final Draft“ des „Risk Assessment 
Report of Bisphenol-A“ entnommen werden (European Commission - European Chemicals 
Bureau, 2002). Die geschätzte Weltproduktion liegt bei etwa 2,5 Mio. Tonnen pro Jahr 
(Staples et al., 2002); innerhalb der EU bei etwa 700.000 Tonnen pro Jahr (European Com-
mission - European Chemicals Bureau, 2002). 
Bisphenol A ist eine lipophile Substanz mit einem log KOW von etwa 3,4. Sein Potenzial zur 
Biokonzentration in aquatischen Organismen ist mit gemessenen BCF-Werten zwischen 5 
und 68 bzw. geschätzten BCF-Werten zwischen 42 (über Wasserlöslichkeit berechnet) und 
196 (über log KOW berechnet) relativ gering (Staples et al., 1998). Gemäß U.S. EPA „standard 
evaluation procedure“ wird es als leicht bis mäßig toxisch für aquatische Organismen einge-
stuft (Alexander et al., 1988; Staples et al., 1998). Bereits seit 1936 ist die östrogene Wirkung 
von Bisphenol A bekannt (Dodds & Lawson, 1936). Seine östrogene Aktivität und Bindungs-
affinität zum Östrogenrezeptor in vitro sind 1.000 - 5.000-fach niedriger verglichen mit 17ß-
Östradiol oder 17α-Ethinylöstradiol (Sonnenschein et al., 1995; Dodge et al., 1996; Routledge 




anti-androgene Wirksamkeit von Bisphenol A nach. Die Bindung von Bisphenol A an den 
Androgenrezeptor in vitro wurde auch von Fang et al. (2003) bestätigt. 
Bisphenol A ist mäßig wasserlöslich und hat eine niedrige Flüchtigkeit (Staples et al., 1998). 
Anhand seiner physikalischen Eigenschaften wurde die Verteilung von Bisphenol A in der 
Umwelt mit Hilfe des multi-media Modells Mackay Level I abgeschätzt. Nach dieser Schät-
zung liegt Bisphenol A zu 52 % im Kompartiment Wasser, zu 25 % im Kompartiment Boden 
und zu 23 % im Kompartiment Sediment vor (Staples et al., 1998). Bisphenol A wird in der 
aquatischen Umwelt als leicht biologisch abbaubar und nicht persistent eingestuft (European 
Commission - European Chemicals Bureau, 2002). Sein Vorkommen in der Umwelt ist ubi-
quitär, Konzentrationen in Oberflächengewässern liegen im ng/L-Bereich (Staples et al., 
1998; European Commission - European Chemicals Bureau, 2002). Bisphenol A wurde in den 
Freilanduntersuchungen an Lockwitzbach und Körsch in allen Proben nachgewiesen       
(Kap. II.3.2). Aufgrund der höheren Konzentration im Einleiter des jeweiligen Klärwerks lag 
Bisphenol A an der Probenahmestelle unterhalb jeweils in höherer Konzentration im Wasser 
vor als oberhalb des betreffenden Einleiters. Die höchste gemessene Konzentration betrug    
89 ng/L Bisphenol A (bei Ku). In den letzten Jahren lagen in anderen Untersuchungen in 
deutschen Gewässern nachgewiesene Bisphenol A-Konzentrationen ebenfalls im ng/L-
Bereich (maximal 780 ng/L) (Heemken et al., 2001; Bolz et al., 2001; Fromme et al., 2002; 
Stachel et al., 2003). 
Die Ergebnisse aus den Freilanduntersuchungen waren einer der Gründe für die Wahl von 
Bisphenol A als Testsubstanz im Fließrinnenexperiment mit G. fossarum. Eine weitere Rolle 
für diese Wahl spielte, dass es zwar bereits viele Daten zur endokrinen Wirkung von Bisphe-
nol A auf Organismen gibt, diese sich jedoch teilweise einander widersprechen (European 
Commission-European Chemicals Bureau, 2002). Den zahlreichen Vertebraten-Studien zur 
östrogenen Wirkung von Bisphenol A stehen relativ wenige Untersuchungen bei Invertebra-
ten, insbesondere bei Crustaceen, gegenüber. Bei verschiedenen Prosobranchierarten 
(Gastropoda) führt Bisphenol A zum „Superweibchen“-Syndrom (Oehlmann et al., 2000; 
Duft et al., 2003; Jobling et al., 2003). Bei Chironomus riparius (Diptera) verzögerte sich 
durch den Einfluss von Bisphenol A die Emergenz der F2-Generation (Watts et al., 2001a). 
Tab. 16 bietet eine Zusammenstellung der teilweise widersprüchlichen Ergebnisse bisheriger 
Studien zur chronischen Wirkung dieser Chemikalie auf Crustaceen. Untersuchungen zur 
Wirkung von Bisphenol A in Mikro- und Mesokosmen, in denen im Gegensatz zu Studien mit 




Tab. 16: Literaturwerte zum subletalen Einfluss von Bisphenol A auf Crustaceen. 
Spezies Endpunkt Beschreibung Ergebnisse 
[µg/L] 
Autoren 
Acartia tonsa Eiproduktionszunahme 













Acartia tonsa Eiproduktionsabnahme 










































Watts et al. 
(2001b) 
 
III.2.4.2 Akute Toxizität von Bisphenol A für G. fossarum 
III.2.4.2.1 Durchführung der akuten Toxizitätstests mit G. fossarum 
Die Gammariden für die Bestimmung der akuten Toxizität von Bisphenol A stammten eben-
falls aus dem Zschonerbach. Sie wurden zur Akklimatisierung im Labor gehältert (Zschoner-
bachwasser, 15 °C, natürlicher Hell/Dunkel-Rhythmus, Fütterung ad libitum mit Alnus gluti-
nosa). 
Es wurden gleichzeitig zwei akute Toxizitätstests durchgeführt, einer mit adulten und einer 
mit juvenilen Gammariden. Aufgrund von Literaturdaten (Watts et al., 2001b) wurden die 
Nominalkonzentrationen 0,5; 1; 2; 4 und 8 mg/L Bisphenol A in Leitungswasser mit Zusätzen 
nach Borgmann (1996) geprüft. Die Testlösungen wurden in 250 mL-Bechergläsern (Merck) 
hergestellt. Vor Beginn der Versuche wurde die Sauerstoffsättigung und der pH-Wert in jeder 
Testlösung sowie in der Kontrolle mit Hilfe von entsprechenden Messsonden (Trioximatic 
300 bzw. Einstabmesskette E 50-1.5) und eines Mehrparametermessgerätes (MultiLab P4, 
alles WTW) bestimmt. Pro Test wurden 10 Replikate pro Konzentration und Kontrolle ange-
setzt. Die Tiere wurden einzeln randomisiert in 15 mL-Rollrandgläser ohne Deckel (Merck) 
mit 10 mL Testlösung gegeben. Zusätzlich befanden sich 5 Glasperlen (d = 3 mm, Wagner & 
Munz) als Substrat für die Gammariden in jedem Rollrandglas. Die Testlösungen wurden 
während des Versuchs nicht ausgetauscht. Ebenso erfolgte keine Belüftung und keine Fütte-




Hell/Dunkel-Rhythmus von 12:12 h statt. Nach 24 h, 48 h, 72 h und 96 h wurden die Gamma-
riden mit Hilfe eines SZ40-Binokulars (Olympus) untersucht. Die Letalität wurde anhand von 
zwei verschiedenen Endpunkten geprüft. Nach Watts et al. (2001b) wurde der Endpunkt Im-
mobilisation (keine Reaktion bei mechanischer Reizung) verwendet. Der zweite Endpunkt 
war: Keine Bewegungen des gesamten Tieres oder einzelner Körperteile, insbesondere kein 
Pleopodenschlag. Für beide Endpunkte wurde die jeweilige LC50 (nach 24 h, 48 h, 72 h bzw. 
96 h) berechnet. Am Ende der Versuche wurden die Testlösungen eines Ansatzes jeweils in 
einem 250 mL-Becherglas (Merck) vereinigt und die Sauerstoffsättigung und der pH gemes-
sen. 
III.2.4.2.2 Bestimmung der Bisphenol A-Konzentrationen in den akuten Toxizitätstests 
Für die Bestimmung der Bisphenol A-Konzentrationen für die beiden akuten Toxizitätstests 
wurde pro Konzentration bzw. für die Kontrolle ein Rollrandglas ohne Tier, aber ansonsten 
gleich behandelt wie die Testansätze, mitgeführt. Zu Beginn der Versuche, nach 48 h und 
nach 96 h wurde die Bisphenol A-Konzentration in diesen Gefäßen von K.-U. Ludwichowski 
mittels HPLC (s. Kap. III.2.4.3.4) analysiert. Ab der Nominalkonzentration 2 mg/L mussten 
dafür die Proben verdünnt werden (2 mg/L: 1:20-Verdünnung; 4 mg/L: 1:40; 8 mg/L: 1:100). 
III.2.4.3 Fließrinnenexperiment mit G. fossarum 
III.2.4.3.1 Allgemeine Beschreibung des Versuchsaufbaues im Fließrinnenexperiment 
Für das Experiment wurden 5 künstliche Fließrinnen in einem Gewächshaus verwendet   
(Abb. 36).  
Abb. 36: Verwendete Fließrinnen im Gewächshaus. Blickrichtung ist stromaufwärts. Aus 




Der technische Aufbau und die Steuerung der Fließrinnen sind in Jungmann et al. (2001a und 
2001b) und Schmidt (2003) beschrieben. Aus Jungmann et al. (2004a) können Einzelheiten 
zum Versuchsaufbau im Fließrinnenexperiment mit Bisphenol A entnommen werden. Daher 
wird im Rahmen der vorliegenden Arbeit nur ein kurzer Überblick über den Versuchsaufbau 
im Fließrinnenexperiment gegeben. Die Fließrinnen sind aus Edelstahl gefertigt und besitzen 
jeweils eine Fließstrecke mit den Abmessungen: Länge = 370 cm, Breite = 50 cm und Höhe = 
20 cm. Das Wasser wird bei diesen Fließrinnen vom Zirkulationstyp jeweils aus dem Auf-
fangbecken mittels einer Pumpe in das Einströmbecken befördert und gelangt über die 
Fließstrecke wieder zurück in das Auffangbecken. Vor dem Auffangbecken befindet sich ein 
herausnehmbares Absperrgitter mit einer Maschenweite von 250 µm, um eine Abdrift von 
größeren Organismen aus der Fließstrecke zu verhindern. Die Fließgeschwindigkeit wurde auf 
0,2 m/s, die Wassertemperatur bei 4 Fließrinnen auf 15 ± 1 °C und bei einer Fließrinne auf   
17 ± 1 °C eingestellt. Das Wasservolumen betrug etwa 500 L (genaue Angaben siehe Jung-
mann et al., 2004a), die Wassertiefe über der Fließstrecke 10 cm. Verdunstetes Wasser wurde 
während des Experiments durch Leitungswasser ersetzt. Die natürliche Lichteinstrahlung ins 
Gewächshaus wurde durch eine Beschattungsanlage reguliert, so dass die Lichtverhältnisse 
denen an Bächen mit Uferbewuchs entsprachen. In die Fließrinnen wurde mit Leitungswasser 
gewaschenes Sediment (Kieswerk Ottendorf-Okrilla GmbH & Co. KG) mit einer Schichtdi-
cke von ca. 2 cm eingebracht. Die Sedimentzusammensetzung und -verteilung in den 
Fließrinnen ist in Abb. 37 dargestellt. 






Abb. 37: Schematische Darstellung der Verteilung des Sedimentes. AB: Auffangbecken, EB: 
Einströmbecken, I: Sediment der Größenklasse ∅ 8-16 mm, II: Sediment der Größen-
klassen ∅ 2-8 mm (46%), ∅ 8-16 mm (31 %) und ∅ 16-32 mm (23%), frei: kein 
Sediment. Aus Jungmann et al. (2004a). 
 
Die Fließrinnen wurden mit Aufwuchs aus dem Zschonerbach angeimpft, der als autochthone 
Futterquelle diente. Anhand von ausgelegten Tonkacheln in den Fließrinnen (s. Abb. 40) wur-
den von O. Licht Untersuchungen zur Dynamik des Aufwuchs während des Fließrinnen-
experiments durchgeführt. Methodik und Ergebnisse zu diesem Teil des Experiments sind in 




Für die Untersuchungen von G. fossarum wurden verschiedene Expositionsgefäße in die 
Fließrinnen gestellt. Pro Fließrinne wurde ein Multi Tube Trap (MTT) vollständig von Wasser 
bedeckt auf das Sediment gestellt. Der Aufbau eines MTTs ist in Abb. 38 wiedergegeben: Ein 
MTT besteht aus einer Grundplatte (V2A, l = 210 mm, b = 180 mm, h = 3 mm) auf der 15 
Röhren (V2A, d = 40 mm, h = 40 mm, Wandstärke 2 mm) versetzt angeordnet sind. Jede 
Röhre hat zwei gegenüberliegende Öffnungen (d = 30 mm), in die Gaze eingeklebt ist (V2A, 
Maschenweite 250 µm). Auf die Röhren wird eine Silikondichtung (l = 210 mm, b = 180 mm, 
h = 1 mm) mit Öffnungen (d = 22 mm) gelegt. Darüber folgt eine Gaze (l = 210 mm,              
b = 180 mm, Maschenweite 250 µm). Abschließend wird eine Platte (V2A, l = 210 mm,         
b = 180 mm, h = 2 mm) mit Öffnungen (d = 11 mm) mit der Grundeinheit verschraubt 
(Schmidt, 2003). 
 





Für biochemische (hsp70 und 90) und histologische Untersuchungen an Gammariden durch 
die Kooperationspartner im Rahmen des Xehogamm-Projekts wurden pro Fließrinne 3 größe-
re Expositionsgefäße eingesetzt. Diese werden im Folgenden als „Expositionsgefäße für 
biochemische/histologische Untersuchungen“ bezeichnet. In jedem dieser Expositionsgefäße 
wurden 26 Präkopula-Paare von G. fossarum exponiert. Abb. 39 zeigt den Aufbau solch eines 
Expositionsgefäßes, das auch für die weitere Exposition der F1-Generation der Paare aus den 








Abb. 39: Expositionsgefäß für biochemische/histologische Untersuchungen bei G. fossarum 




Die Abb. 40 zeigt den experimentellen Aufbau und die Lage des MTTs und der Expositions-
gefäße innerhalb jeder Fließrinne. Die Blickrichtung ist „stromaufwärts“. Die 
Expositionsgefäße sind im Foto bei dieser Abbildung noch nicht vollständig. Nur die Petri-
schalen der Expositionsgefäße mit dem Sediment sind während der Vorlaufzeit eingesetzt 









Fraßkorb mit Blättern (100 x 100 mm) 
2: strömungsberuhigte Zone (200 x 120 x 120 mm)
Sediment
1: Petrischale eines Expositionsgefäßes (∅ 180 mm) 
3: Tonkachel  (30 x 50 mm)






Abb. 40: Experimenteller Aufbau in einer Fließrinne während des Experimentes mit Bisphe-





Die Fließrinnen werden im Folgenden gemäß ihrer Nominal-Konzentrationen von 5, 50 und 
500 µg/L Bisphenol A, sowie die Kontrolle mit 15 °C Wassertemperatur als K-15 und die 
Fließrinne mit 17 °C (ebenfalls ohne Bisphenol A-Applikation) als K-17 bezeichnet. Die Lage 
der Fließrinnen zueinander im Gewächshaus stellt Abb. 41 schematisch dar. 




Abb. 41: Schematische Darstellung der Anordnung der Fließrinnen im Gewächshaus (Auf-
sicht). Die Zahlen kennzeichnen die Soll-Konzentration von Bisphenol A in µg/L zu 
Beginn des Versuchs in den Fließrinnen (K-15 = Kontrolle 15 °C; K-17 = Kontrolle 
17 °C), der Pfeil kennzeichnet die Fließrichtung des Wassers. Modifiziert nach Jung-
mann et al. (2004a). 
III.2.4.3.2 Experimenteller Zeitplan 
Der zeitliche Ablauf des Experiments ist in Tab. 17 zusammengefasst. Die Tage der Vorlauf-
zeit werden im Folgenden mit negativem Vorzeichen versehen. Tag 0 (t0) kennzeichnet den 
Tag der erstmaligen Applikation von Bisphenol A (am 24.05.2002). Die Fließrinnen wurden 
zum Zeitpunkt t-21 mit aktivkohlefiltriertem Leitungswasser gefüllt. Entsprechend der Was-
servolumina wurden die Zusätze des Mediums nach Borgmann (1996) in die Fließrinnen 
gegeben. Durch den Betrieb der Fließrinnen über 24 h wurde das Wasser belüftet, so dass 
Chlorid entweichen konnte. Danach wurde der Aufwuchs etabliert. Am 22.05.2004 (t-2) wur-
den die Gammariden eingesetzt. Etwa alle 5 Wochen (an t34, t69 und t102) wurde pro Fließrinne 
jeweils eines der 3 eingesetzten Expositionsgefäße für die biochemischen/histologischen Un-
tersuchungen entnommen und beprobt. Das Fließrinnenexperiment endete nach einer 




Tab. 17: Zeitlicher Ablauf des Fließrinnenexperiments. Tage mit negativem Vorzeichen ent-
sprechen den Tagen vor Applikation der Chemikalie (Vorlaufzeit des Experiments). 
 
Versuchstag Beschreibung 
-28 Befüllen der Fließrinnen mit Sediment 
-21 Befüllen der Fließrinnen mit Leitungswasser und Zugabe 
der Zusätze nach Borgmann (1996) 
-20 Etablierung des Aufwuchses 
-2 Besiedlung mit G. fossarum 
0 Erstmalige Applikation von Bisphenol A 
103 Versuchsende 
 
III.2.4.3.3 Physikalisch-chemische Messungen 
Die Nährstoffkonzentrationen im Wasser der Fließrinnen wurden mit Schnelltests photomet-
risch und die Gesamt- sowie Carbonathärte titrimetisch bestimmt, wie in Kap. II.2.4 
beschrieben. Durch Zugabe der entsprechenden Chemikalie im Verlauf des Experiments wur-
de eine Soll-Konzentration bestimmter Nährstoffe eingestellt, damit eine ausreichende 
Nährstoffversorgung des Periphytons gewährleistet war. Die Soll-Konzentrationen betrugen: 
Phosphat (Na2HPO4x5H2O) 50 µg/L, Silikat (Na2SiO3x5H2O) 2,7 mg/L sowie Nitrat (NaNO3) 
>1 mg/L. Die Dynamik der chemischen Variablen wurde in einem 7-tägigen Messrhythmus 
erfasst. Die Variablen Sauerstoffgehalt, -sättigung, pH-Wert, Temperatur und Leitfähigkeit 
wurden jeden 4. Tag mit den in Kap. II.2.4 beschriebenen Messgeräten bestimmt. 
III.2.4.3.4 Analytik und Applikation von Bisphenol A 
Aufgrund von Literaturangaben zur subletalen (möglicherweise endokrinen) Wirkung von 
Bisphenol A auf andere Crustaceenarten (s. Tab. 16) sowie den Ergebnissen der akuten Toxi-
zitätstests mit G. fossarum (Kap. III.3.2.1) wurden für das Fließrinnenexperiment die 
Nominalkonzentrationen 5, 50 und 500 µg/L Bisphenol A gewählt. 
Für die Herstellung der Stammlösung von Bisphenol A zur Dotierung der Fließrinnen wurden 
400 mg Bisphenol A (97 % Reinheit; Aldrich) schrittweise mittels Ultraschall und Rühren  
(24 h) in 2 L Leitungswasser gelöst. In Abhängigkeit von der angestrebten Soll-Konzentration 
wurde das entsprechende Wasservolumen schrittweise in das Auffangbecken der jeweiligen 
Fließrinne gegeben. Wenn die Bisphenol A-Konzentration 80% der Startkonzentration unter-
schritt, wurde die entsprechende Menge im Anschluss an die wöchentliche Analytik auf     




Die Analytik des Wassers der Fließrinnen mit 50 µg/L und 500 µg/L Bisphenol A konnte oh-
ne Anreicherung mittels HPLC erfolgen. Für die analytische Bestimmung des Bisphenol A im 
Wasser der Fließrinne 5 und den Kontrollen war nur eine Anreicherung von 30 mL Wasser 
mittels Festphasenextraktion (SPE) erforderlich. Die Nachweisgrenze betrug 1 µg/L für Fließ-
rinne 5 und die Kontrollen bzw. 2,8 µg/L für Fließrinne 50 und 500. Details zur Methodik der 
Analyse von Bisphenol A sind in Jungmann et al. (2004a) zu finden. 
III.2.4.3.5 Gammaridenpopulationen in den Fließrinnen 
Die Gammariden wurden noch am Fangtag (22.05.2002) im Labor mit Hilfe einer Schablone 
aus Millimeterpapier in die Größenklassen S (< 6 mm), M (6 - 9 mm) und L (> 9 mm) sor-
tiert. Aus den entsprechenden Größenklassen wurden pro Fließrinne zufällig 80 S-, 70 M- und 
50 L-Tiere entnommen und in die Fließrinnen eingesetzt. Eine weitere Unterprobe von 200 
Tieren dieser Größenklassenverteilung wurde ausgewählt und die Tiere einzeln in Eppendorf-
gefäße (1,5 mL) in 75 % EtOH (vergällt) fixiert. 
5x pro Woche wurden täglich (gegen 11 Uhr) gegen das Absperrgitter gedriftete lebende Tie-
re gezählt und zurück in die Fließrinnen gesetzt. 
Am Ende des Experiments wurde das Sediment aller Fließrinnen vollständig durchgesiebt und 
die darin gefundenen Gammariden wurden ebenfalls in 75% EtOH (vergällt) einzeln fixiert. 
Folgende für die Populationsstruktur relevante Endpunkte wurden anhand dieser Tiere erfasst: 
Abundanz, Anteil Juveniler, Geschlechterverhältnis, Anzahl brütender Weibchen, Eizahl im 
Marsupium brütender Weibchen und Körperlänge. Diese Endpunkte wurden auch bei den 
Tieren aus der Unterprobe zum Zeitpunkt t-2 untersucht, um einen Anhaltspunkt für die Popu-
lationsstruktur der Startpopulationen zu erhalten. 
III.2.4.3.6 Untersuchungen in MTTs (Multi Tube Traps) 
Der Aufbau der MTTs (Multi Tube Traps) ist in Kap. III.2.4.3.1 beschrieben. Jedes MTT be-
steht aus 15 einzelnen Röhren. In jede Röhre wurde ein Präkopula-Paar von G. fossarum 
eingesetzt. Außerdem wurde in jede Röhre ein Kieselstein (d = ca. 15 mm), sowie eine kondi-
tionierte Blattscheibe gegeben. Die MTTs wurden 2x wöchentlich kontrolliert. Dabei wurden 
die Überlebenden gezählt und das Auftreten und die Anzahl von Präkopulae, brütenden 
Weibchen und Juvenilen erfasst. Brütende Weibchen sind an der Färbung des Eigeleges im 
Marsupium mit bloßem Auge erkennbar: Nach der Ablage sind die Eier zuerst schwarz ge-
färbt, mit fortschreitender Embryonalentwicklung werden sie heller. Das letzte Embryonal-
stadium ist orange gefärbt. Nach dem Schlupf erscheinen die Juvenilen im Marsupium eben-




zwischen dem letzten Embryonalstadium und den Juvenilen im Marsupium mit bloßem Auge 
nicht möglich. 
Mit Hilfe einer Zahnbürste wurden die MTTs je nach Verschmutzung der Gaze gereinigt. 
Bei Versuchsende wurden alle Überlebenden einzeln in Eppendorfgefäße (1,5 mL) in 75 % 
EtOH (vergällt) fixiert. Die Untersuchung dieser Exemplare erfolgte wie bei den adulten 
Gammariden aus den Fließrinnenpopulationen. 
III.2.4.3.7 Untersuchungen der Gammariden in Expositionsgefäßen für biochemi-
sche/histologische Untersuchungen 
Bei den Probenahmen für biochemische und histologische Untersuchungen wurden die über-
lebenden Adulten gezählt und ihr Nachwuchs pro Fließrinne in ein Rollrandglas (20 mL, 
Merck) mit 75 % EtOH (vergällt) fixiert. Später wurde die Anzahl der Juvenilen in diesen 
fixierten Proben bestimmt. 
III.2.4.3.8 Untersuchungen der F1-Generation aus den MTTs 
Für die Exposition der Bruten (F1-Generation) aus den MTTs wurden ebenfalls Expositionge-
fäße verwendet. In jeder Fließrinne wurden bei den regelmäßigen Kontrollen                    
(Kap. III.2.4.3.6) alle Juvenilen aus dem MTT pro Brut jeweils in ein Expositionsgefäß über-
führt. Es konnten bis zu 4 aufeinanderfolgende Bruten beobachtet werden. Die Juvenilen 
wurden zum Zeitpunkt ihres ersten Auftretens mit Hilfe einer Glaspipette aus der betreffenden 
Röhre des MTT entnommen und in das Expositionsgefäß für die jeweilige Brut überführt. 
Einmal pro Woche wurden die Expositionsgefäße mit den Bruten aus der Rinne entnommen 
und in einer PE-Fotoschale (28x22x6 cm, Merck) vollständig auseinandergenommen. Die 
Abundanzen der Juvenilen wurden bestimmt. 
Am Ende des Experiments wurden die überlebenden Juvenilen pro Brut gezählt und einzeln in 
Eppendorfgefäße (1,5 mL) in 75 % EtOH (vergällt) fixiert. Pro Tier wurden die Körperlänge 
und bei Adoleszenten das Geschlecht bestimmt. 
III.2.4.3.9 Fütterung der Gammariden im Fließrinnenexperiment 
Zwei Wochen vor Besiedlung der Fließrinnen mit G. fossarum wurden getrocknete Erlenblät-
ter ca. 10 min. in Leitungswasser eingeweicht. Dann wurden Blattscheiben (Durchmesser = 
28 mm) ausgestanzt. In Bechergläsern (500 mL) wurden die Blattscheiben 2 Wochen in Lei-
tungswasser konditioniert, um die Besiedlung durch mikrobiellen Aufwuchs auf den 
Blattscheiben zu gewährleisten (Bärlocher, 1985). Während der Konditionierung wurde jedes 




erfolgte über eine Membranpumpe (RenaAir 301). Zum Zeitpunkt t-2 und im Folgenden alle 2 
Wochen wurden weitere Blattscheiben ausgestanzt und in Bechergläsern (500 mL) in Wasser 
aus der jeweiligen Fließrinne konditioniert. Einen Tag vor Fütterung wurden jeweils etwa 
80% des Wassers gegen frisches Wasser aus der entsprechenden Fließrinne ausgetauscht. 
III.2.4.3.9.1 Fütterung der Fließrinnenpopulationen 
Während des Experiments wurden pro Fließrinne in zwei Fraßkörben konditionierte Erlen-
blattscheiben ad libitum (ca. 30 - 40 Blattscheiben) den Gammariden als Futterquelle angebo-
ten. Die Fraßkörbe (10x10x2 cm) bestanden aus V2A-Edelstahlgaze (Maschenweite = 5 mm) 
und wurden leicht ins Sediment eingegraben in die Fließrinnen gelegt (Abb. 40). Die Ma-
schenweite gewährleistete, dass Gammariden in die Fraßkörbe einwandern konnten. Alle 14 
Tage wurde das Futter gewechselt und qualitativ das Freßverhalten anhand der Anzahl und 
des Zustands der verbliebenen Blattscheiben erfasst. 
III.2.4.3.9.2 Fütterung der Gammariden in den MTTs 
Das Futter bestand pro Gammaridenpaar jeweils aus einer konditionierten Blattscheibe. Der 
Futterwechsel erfolgte ebenfalls alle 14 Tage. Aufgrund unterschiedlicher Freßraten wurden 
jedoch innerhalb der 14 Tage bei einigen Paaren neue Blattscheiben, die aus den Fraßkörben 
der jeweiligen Fließrinne stammten, hinzugegeben, wenn über 80 % der alten Blattscheibe 
bereits verzehrt waren. Auch bei diesen Paaren wurde das Futter alle 14 Tage vollständig aus-
getauscht. 
III.2.4.3.9.3 Fütterung der juvenilen Gammariden in den Expositionsgefäßen  
Juvenile Gammariden ernähren sich von Faeces der Adulten (Pieper, 1978; McCahon & Pas-
coe, 1988). Als Futter für die Juvenilen wurden daher Faeces aus den MTTs genutzt. Da diese 
nicht in ausreichender Menge zur Verfügung standen, wurden im weiteren Verlauf des Expe-
riments auch Faeces (1 - 2x pro Woche etwa 5 - 10 Pipettenfüllungen = 1 - 2x pro Woche ca. 
30 mL) aus den Expositionsgefäßen für die biochemischen/histologischen Untersuchungen an 
die Bruten aus den MTTs verfüttert. Nach 4 Wochen wurden zusätzlich zwei konditionierte 
Blattscheiben als Futter angeboten. Bei Bedarf wurden weitere Blattscheiben an die Bruten 
verfüttert. Nach dem Zusammenbau der Expositionsgefäße an den Zähltagen wurden die Ju-
venilen mit 5 Pipettenfüllungen Faeces aus den Expositionsgefäßen für die biochemischen/hi-
stologischen Untersuchungen gefüttert. 
III.2.4.3.10 Erfassung populationsrelevanter Parameter bei den fixierten Gammariden 
Die Gammariden wurden mit Hilfe eines Wild-Binokulars (Leica) bei max. 30-facher Ver-




Körperlänge erfolgte wie in Kap. II.2.6.6 beschrieben. Zusätzlich wurden die Eier im Marsu-
pium brütender Weibchen gezählt. 
III.2.4.4 Statistische Methoden 
Für die Berechnungen wurden die Programme EXCEL ´97, STATISTICA 5.0 und ToxRat 
Professional 2.07 (ToxRat® Solutions GmbH, 2002) verwendet. 
Zur quantitativen Charakterisierung der Effekte von Chemikalien auf Organismen werden in 
der Ökotoxikologie verschiedene Kenngrößen angegeben. Bei akuten letalen Effekten wird 
eine LC50 (mittlere „lethal concentration“ - die Konzentration einer Chemikalie, bei der 50 % 
der exponierten Tiere sterben) angegeben. Für akute subletale Effekte wird die EC50 (mittlere 
„effect concentration“ - die Konzentration einer Chemikalie, bei der ein Effekt von 50 % auf-
tritt) angegeben. Als Kenngrößen in chronischen Tests dienen einerseits die NOEC („no 
observed effect concentration“ – höchste Testkonzentration, die noch keinen signifikanten 
Effekt hervorruft) und die LOEC („lowest observed effect concentration“ – Testkonzentrati-
on, die gerade noch einen signifikanten Effekt hervorruft). Andererseits können auch ECx-
Werte zur Abschätzung der chronischen Toxizität berechnet werden. Für die Risikoabschät-
zung wird häufig die EC10 als „sichere Konzentration“ anstelle der NOEC verwendet. Obwohl 
die Angabe einer NOEC von vielen Test-Guidelines verlangt wird, wurde diese Vorgehens-
weise von zahlreichen Biostatistikern kritisiert (Chapman et al., 1996; Suter II, 1996). 
Demnach kann die NOEC nicht als „sichere“ Konzentration gelten. Beispielsweise hängt die 
NOEC stark von der Präzision des Experiments (z.B. Wahl der Testkonzentrationen), dem 
benutzten Signifikanztest und vom Signifikanzniveau ab. Die Verwendung von ECx-Werten 
auch in chronischen Tests anstelle der NOEC bietet eine Reihe von Vorteilen, darunter die 
folgenden (Chapman et al., 1996): Die ECx ist nicht beschränkt auf die verwendeten Testkon-
zentrationen, das zur Kalkulation der ECx verwendete Regressionsmodell erlaubt die 
Charakterisierung der gesamten Antwort eines Organismus auf einen toxischen Einfluss in 
allen Konzentrationsbereichen sowie konkrete Angaben über die zu erwartende Stärke des 
Effekts einer bestimmten Konzentration und ist flexibel genug, um auch auf nichtmonotone 
Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen angewendet werden zu können. 
Durch den LogRank-Test wurden die Überlebenszeiten adulter Gammariden in den MTTs auf 
signifikante Unterschiede geprüft (Sachs, 1997). Das Verhältnis der Häufigkeit von Juvenilen 
zu Adulten sowie das Geschlechterverhältnis in den Populationen wurde mit Hilfe des Chi²-
Tests auf signifikante Unterschiede untersucht (Köhler et al., 1995). Unterschiede in der Kör-
perlänge sowie in der Brutentwicklungszeit wurden mit dem Shapiro-Wilks-Test auf 
Normalverteilung geprüft. Da die Werte nicht normalverteilt waren, wurde die Signifikanz 
von Unterschieden zwischen den Fließrinnen mit Bisphenol A- Behandlung und der Kontrolle 




Korrektur getestet. Die Bonferroni-Korrektur ist eine Methode, die es erlaubt, multiple Ver-
gleiche mit dem eigentlich für den paarweisen Vergleich konzipierten Mann-Whitney U-Test 
durchzuführen (Zöfel, 2001). Ebenso wurden Unterschiede in der Brutentwicklungszeit zwi-
schen den Bruten innerhalb einer Fließrinne auf ihre Signifikanz getestet. Im Falle des 
aussschließlich paarweisen Vergleichs zwischen den beiden Fließrinnen ohne Bisphenol A 
wurde nur der Mann-Whitney U-Test eingesetzt. Das Signifikanzniveau wurde mit p < 0,05 
festgelegt bzw. beim Shapiro-Wilks-Test mit p > 0,2. 
Eine Einschränkung muss bei den Ergebnissen der Signifikanztests gemacht werden: Nach 
Hurlbert (1984) sollte schließende Statistik nicht auf Pseudoreplikate angewendet werden. 
Nach seiner Definition können die Messungen oder Proben aus einer Fließrinne als Pseudo-
replikate angesehen werden. Beispielsweise handelte es sich bei den 15 Weibchen im MTT 
einer Fließrinne um Pseudoreplikate. Pro Testkonzentration wurde nur 1 echtes Replikat, 
nämlich eine Fließrinne, verwendet. Eine Signifikanz des Effekts von Bisphenol A kann daher 
nicht geprüft werden. Signifikante Unterschiede in der vorliegenden Arbeit zeigen folglich 
Unterschiede zwischen den Fließrinnen („locations“ im Sinne Hurlberts, 1984), nicht einen 
signifikanten Effekt von Bisphenol A. 
Zusätzlich zu den allgemeinen Nachteilen einer NOEC/LOEC-Berechnung ist dies ein weite-
rer Grund, weshalb statt NOEC/LOEC-Werten ECx-Werte für verschiedene populations-
relevante Endpunkte im Fließrinnenexperiment in der vorliegenden Arbeit aufgeführt werden. 
ECx- bzw. LC50-Werte wurden mittels Probit-Analyse unter Verwendung des Statistikpro-
gramms ToxRat Professional 2.07 berechnet (Litchfield & Wilcoxon, 1949; Weber, 1972). 
Neben der EC10 wird im Fließrinnenexperiment mit G. fossarum auch die EC50 angegeben. 
Dies ist aufgrund der hohen Variabilität der Messwerte angebracht, da die EC50 den robuste-




III.3 Ergebnisse und Diskussion 
III.3.1 Untersuchung zur Etablierung eines geeigneten Mediums (Hälte-
rungsversuch) 
Im Hälterungsversuch zur Etablierung eines geeigneten Fließrinnenmediums wurden in den 
ersten 4 Wochen 7 Ansätze mit verschiedenen Medien getestet. Am Beginn des Versuchs 
waren jeweils 125 Gammariden verschiedener Größenklassen eingesetzt worden. Die Ge-
samtabundanzen von G. fossarum nach 4 Wochen Dauer sind in Tab. 18 dargestellt. Die we-
nigsten Gammariden (129 Tiere) wurden bei dieser Zählung in einem der beiden Ansätze mit 
Leitungswasser plus Zusätzen nach Duft et al. (2002) gefunden. Mit 228 Tieren wurden im 
Ansatz Leitungswasser plus Zusätze nach Borgmann (1996) die meisten Tiere gezählt. Im 
Mittel lebten 161 Gammariden pro Becken nach 4 Wochen Versuchsdauer, im Zschoner-
bachwasseransatz (Kontrolle) 133 Gammariden. 
Tab. 18: Abundanzen von G. fossarum im Hälterungsversuch nach 4 Wochen Versuchsdauer. 
Ansatz LW+B Sera+B LW+D 1 LW+D 2 Sera+D MP2+D Zsch 
Abundanz 228 145 129 210 136 133 142 
LW: Leitungswasser; Sera: Seradest-Wasser; MP2: MP2-Wasser; Zsch: Bachwasser vom Zschonerbach; +B: 
Zusätze nach Borgmann (1996); +D: Zusätze nach Duft et al. (2002), Ansatz 1 und 2 
 
In allen Ansätzen fand Reproduktion statt. Die Reproduktion war im Ansatz Leitungswasser 
plus Zusätze nach Borgmann (1996) und im Seradest-Wasser plus Zusätze nach Duft et al. 
(2002) besonders hoch. Dadurch kam es in diesen beiden Ansätzen zu einer höheren Ge-
samtabundanz im Vergleich zu den übrigen Ansätzen. Da ein Teil der in den ersten Wochen 
geschlüpften Juvenilen bereits vor Beginn des Versuchs sich im Marsupium der Weibchen 
entwickelte, spiegelten die Schwankungen in der Abundanz zu diesem frühen Zeitpunkt nicht 
zwangsläufig Unterschiede der Medien wider. Die 7 Ansätze waren folglich bezüglich des 
Überlebens der Gammariden ähnlich. 
Aufgrund der Ergebnisse wurden nur die Medien weiter getestet, die für einen Einsatz in den 
Fließrinnen sinnvoll erschienen. Dabei handelte es sich um einen der beiden Ansätze mit Lei-
tungswasser plus Zusätze nach Duft et al. (2002) und den Ansatz mit Leitungswasser plus 
Zusätze nach Borgmann (1996). Als Kontrolle wurde der Ansatz mit Bachwasser ebenfalls 
weiter beobachtet. 
Bereits bei der Zählung nach 8 Wochen war im Leitungswasser plus Zusätze nach Duft et al. 




Tab. 19: Abundanzen von G. fossarum in den 3 weitergeführten Ansätzen im Verlauf des Häl-
terungsversuchs. 
Ansatz Wochen 
 0 4 8 12 16 
Zsch 125 133 202 186 150 
LW+D 1 125 129 76 44 21 
LW+B 125 228 372 340 353 
Zsch: Bachwasser vom Zschonerbach; LW: Leitungswasser; +D 1: Zusätze nach Duft et al. (2002), Ansatz 1; 
+B: Zusätze nach Borgmann (1996) 
Diese Tendenz verstärkte sich im weiteren Verlauf des Experiments, bis am Ende nur noch 21 
Tiere in diesem Becken vorhanden waren. Im Bachwasseransatz wurden nach 8 Wochen die 
meisten Individuen gezählt (202 Tiere). Danach erfolgte zwar auch hier eine Abnahme der 
Abundanz, sie lag jedoch am Ende des Experiments nach 16 Wochen mit 150 Gammariden 
immer noch in der Größenordnung der Startpopulation. Im Leitungswasser plus Zusätze nach 
Borgmann (1996) lag die höchste Abundanz ebenfalls nach 8 Wochen vor. Mit 372 Gamma-
riden war dies die größte Anzahl an Tieren überhaupt, die während des Versuchs in einem 
Becken gefunden wurde. Die Zahl der Tiere blieb auch nach 12 und 16 Wochen mit leichten 
Schwankungen hoch, so dass am Ende des Versuchs in diesem Ansatz mit 353 Tieren mehr 
als doppelt so viele Tiere wie im Bachwasseransatz vorhanden waren. 
Betrachtet man die Populationsentwicklung anhand der Größenklassenverteilung in Abb. 42, 
so ist zu erkennen, dass in der Kontrolle (Wasser vom Zschonerbach) ein Teil der S-Tiere 
nach 8 Wochen in die Größenklasse M hineingewachsen ist. Bei Größenklasse XS handelt es 
sich um Tiere mit einer Körperlänge kleiner 3 mm, also um Juvenile, die etwa im Zeitraum 
zwischen zwei Zählterminen geschlüpft sein müssen. Da bereits nach 4 Wochen und ab dann 
bis zum Versuchsende Tiere der Größenklasse XS vorhanden waren, muss folglich Reproduk-
tion stattgefunden haben. Gegenüber der Startpopulation wurden nur die L-Tiere zum Ende 
des Experiments weniger. Möglicherweise handelte es sich hierbei jedoch nur um Schwan-
kungen, die bei einer Weiterführung des Experiments über 16 Wochen hinaus aufgrund der 
Neurekrutierung aus den kleineren Größenklassen wieder ausgeglichen worden wären. 
Im Leitungswasser plus Zusätze nach Duft et al. (2002) waren ab 4 Wochen bis zum Ende des 
Versuchs Tiere der Größenklasse XS vorhanden. Nach 16 Wochen wurde allerdings nur noch 
1 XS-Tier gefunden. Der starke Rückgang der Anzahl der XS-Tiere ging mit einem Rückgang 
der Abundanz auch in allen anderen Größenklassen einher. Die verringerte Reproduktion ließ 
sich folglich zumindest teilweise auf die hohe Mortalität der Adulten zurückführen. 
Im Leitungswasser plus Zusätze nach Borgmann (1996) kam es ab dem Zähltermin nach 8 
Wochen zu einem außerordentlich starken Anstieg der Reproduktion, was an der hohen Abun-




den anderen Größenklassen etwa auf dem Niveau der Anzahlen in der Startpopulation. Da mit 
dem Ansatz Leitungswasser plus Zusätze nach Borgmann (1996) die besten Resultate bezüg-
lich Gesamtabundanz und Reproduktion erzielt worden waren, wurde dieses Medium für die 

















































Abb. 42: Populationsentwicklung von G. fossarum über 16 Wochen im Hälterungsversuch. 
Dargestellt ist die Anzahl der Gammariden in den 4 Größenklassen. a) Kontrolle mit 
Zschonerbachwasser, b) Ansatz mit Medium nach Duft et al. (2002) und c) Ansatz 




III.3.2 Wirkung von Bisphenol A 
III.3.2.1 Akute Toxizität von Bisphenol A für G. fossarum 
Die akute Toxizität von Bisphenol A für G. fossarum wurde bestimmt, um im Fließrinnenex-
periment bei entsprechend gewählten niedrigeren Konzentrationen letale Effekte ausschließen 
zu können. Toxikologische Endpunkte für die akute Letalität waren der fehlende Pleopo-
denschlag bzw. Immobilisation (keine Fluchtreaktion bei mechanischer Reizung). Die 
eingesetzten Nominalkonzentrationen von Bisphenol A waren 0,5; 1; 2; 4 und 8 mg/L. 
In Tab. 20 werden die gemessenen Bisphenol A-Konzentrationen und die Nominalkonzentra-
tionen aufgeführt. Die gemessenen Konzentrationen entsprachen zwischen 101 und 122 % der 
jeweiligen Nominalkonzentration. Daher wurden die LC50-Werte mit den Nominalkonzentra-
tionen für die Endpunkte in Tab. 21 (Endpunkt: Immobilisation) bzw. in Tab. 22 (Endpunkt: 
kein Pleopodenschlag) berechnet. 
Tab. 20: Bisphenol A-Konzentrationen im akuten Toxizitätstest mit G. fossarum. 
Nominalkonz. Ist-Konzentration [mg/L Bisphenol A] 
[mg/L Bisphenol A] to t48 t96 
Kontrolle n.d. n.d. n.d. 
0,5 0,52 0,58 0,61 
1 1,01 1,04 1,08 
2 2,15 2,21 2,04 
4 4,55 4,28 4,35 
8 8,61 8,55 9,21 
n.d.: nicht detektiert, Nachweisgrenze bei 2,8 µg/L Bisphenol A 
Tab. 21: Anzahl der Gammariden ohne Fluchtreaktion (Immobilisation) im akuten Toxizitäts-
test mit Bisphenol A [mg/L]. n = 10 pro Ansatz; K: Kontrolle. 
  Ansatz [mg/L Bisphenol A] 
  K 0,5 1 2 4 8 
Stadium Dauer [h] Anzahl immobilisierter Tiere pro Ansatz 
Juvenile 24 0 0 0 0 2 5 
 48 0 0 1 1 2 6 
 72 0 1 3 1 6 9 
 96 0 1 3 1 8 9 
Adulte 24 1 0 0 1 0 5 
 48 1 0 0 1 1 8 
 72 1 1 0 3 5 10 





Tab. 22: Anzahl der Gammariden ohne Pleopodenschlag im akuten Toxizitätstest mit Bisphe-
nol A [mg/L]. n = 10 pro Ansatz; K: Kontrolle. 
  Ansatz [mg/L Bisphenol A] 
  K 0,5 1 2 4 8 
Stadium Dauer [h] Anzahl der Tiere ohne Pleopodenschlag pro Ansatz 
Juvenile 24 0 0 0 0 1 2 
 48 0 0 1 1 1 3 
 72 0 1 1 1 2 6 
 96 0 1 3 1 4 8 
Adulte 24 1 0 0 1 0 5 
 48 1 0 0 1 1 8 
 72 1 1 0 2 3 10 
 96 2 1 2 3 5 10 
 
In der Kontrolle überlebten bis zum Ende des Tests nach 96 h alle (Juvenile) bzw. 80 %    
(Adulte) der eingesetzten Tiere (Tab. 22). Die Sauerstoffsättigung in den Ansätzen betrug am 
Anfang des Experiments im Mittel 108 % (± 1,2 Standardabweichung) und am Ende im Mit-
tel 110 % (± 3,9 Standardabweichung). Der pH-Wert lag am Anfang des Experiments im 
Mittel bei 8,2 (± 0,02 Standardabweichung), und am Ende im Mittel bei 7,8 (± 0,04 Standard-
abweichung). Sauerstoffsättigung und pH waren in einem Bereich, der das Überleben von G. 
fossarum nicht beeinträchtigt (Vobis, 1973; Foeckler & Schrimpff, 1985). 
Die berechneten LC50-Werte sind in Tab. 23 und Tab. 24 aufgeführt. Für die Berechnung ei-
ner LC50 werden im Allgemeinen mindestens 3 Werte zwischen 0 und 100 % benötigt. Mit 
Hilfe der sogenannten „Fudging“-Option in ToxRat können jedoch auch Konzentrationen mit 
0 oder 100 % Mortalität in die Berechnungen miteinbezogen werden. Teilweise war es not-
wendig oder möglich, diese Option zu verwenden (in Tab. 23 und Tab. 24 angegeben). Aus 
mathematischen Gründen war eine Berechnung der 95%-Konfidenzintervalle nur teilweise 
möglich. In allen Fällen wurde Chi² gehalten. 
Bis auf eine Ausnahme (Juvenile, nach 48 h in Tab. 24) ist eine zeitliche Abhängigkeit der 
Wirkung von Bisphenol A erkennbar, da die LC50 jeweils mit steigender Expositionsdauer 
sank. 
Vorrangiges Ziel der Untersuchung war die Ermittlung einer LC50 (96h) bei den Adulten. 
Verwendet man nach Watts et al. (2001b) als Letalitätskriterium die Immobilisation, so ergab 
sich für die adulten G. fossarum eine LC50 von 1,87 mg/L Bisphenol A. Dieser Wert stimmte 
gut mit den Angaben bei G. pulex (ca. 1,9 mg/L Bisphenol A) (Watts et al., 2001b) überein. 





Tab. 23: Akute Toxizität von Bisphenol A [mg/L] für juvenile und adulte G. fossarum unter 
Verwendung des Endpunkts Immobilisation. 95 %-Konfidenzgrenzen [mg/L], z.T. 
nicht berechenbar (n.b.); mit (X) und ohne (-) Fudging. 
Stadium Dauer LC50 Untere Obere Fudging 
 [h] (Immobilisation) Konfidenzgrenze  
Juvenile 24 7,91 7,05 9,28 X 
 48 6,86 4,89 15,85 X 
 72 3,34 n.b. n.b. - 
 96 2,88 n.b. n.b. - 
Adulte 24 8,00 n.b. n.b. X 
 48 6,07 4,63 7,37 X 
 72 3,36 0,61 21,44 X 
 96 1,87 0,83 4,20 X 
 
 
Tab. 24: Akute Toxizität von Bisphenol A [mg/L] für juvenile und adulte G. fossarum unter 
Verwendung des Endpunkts „kein Pleopodenschlag“. 95 %-Konfidenzgrenzen 
[mg/L], z.T. nicht berechenbar (n.b.); mit (X) und ohne (-) Fudging. 
Stadium Dauer LC50 Untere Obere Fudging 
 [h] (kein Pleopodenschlag) Konfidenzgrenze  
Juvenile 24 21,44 13,43 119,03 X 
 48 25,23 n.b. n.b. X 
 72 6,86 n.b. n.b. - 
 96 4,37 n.b. n.b. - 
Adulte 24 8,00 n.b. n.b. X 
 48 6,07 4,63 7,37 X 
 72 4,61 n.b. n.b. X 










































Abb. 43: Konzentrations-Wirkungs-Kurve (durchgezogene Linie) des letalen Effekts von 
Bisphenol A nach 96 h Exposition a) auf den Endpunkt Immobilisation und b) auf 
den Endpunkt „kein Pleopodenschlag“ bei adulten G. fossarum. Gepunktete Linien: 
untere und obere 95 %-Konfidenzbereichsgrenzen; a) p (Chi²) = 0,977; p (F) = 0,025; 
r² = 0,838; b) p (Chi²) = 0,997; p (F) = 0,007; r² = 0,986. 
 
Die LC50 (96 h) für die Toxizität bei den Juvenilen lag mit 2,88 mg/L etwas höher, jedoch in 
derselben Größenordnung. Nach McCahon & Pascoe (1988) und Naylor et al. (1990) reagie-
ren juvenile Gammariden empfindlicher als adulte auf toxische Substanzen, dies wurde durch 
die vorliegenden Ergebnisse nicht bestätigt. Auch Stephenson (1983) fand keine Unterschiede 
im Einfluss von Chemikalien auf verschiedene Größenklassen bei Gammariden. Allerdings 
benutzte er eine sehr grobe Einteilung von nur zwei Klassen (< oder > 5 mm Körperlänge). 
Maltby (1995) hingegen stellte fest, dass Juvenile weniger empfindlich gegenüber einigen 
Stressoren reagieren als adulte Gammariden. 
Bei Betrachtung unter dem Binokular zeigte sich, dass manche scheinbar bewegungslose, 
nicht bei mechanischer Reizung mit Fluchtbewegungen reagierende Gammariden noch lebten. 
Diese Tiere zeigten kleine Bewegungen der Antennen und Gliedmaßen. Gammariden müssen 
mit ihren Pleopoden schlagen, um frisches Wasser zu den Kiemen zu befördern (Schellen-
berg, 1942; Ponyi, 1956). Ohne Pleopodenschlag, d.h. ohne Atmung kann das Tier nicht 
überleben. Daher wurde als weiterer letaler Endpunkt der fehlende Pleopodenschlag festge-
legt. Auf diese Weise wurde z.B. eine LC50 von 4,20 mg/L Bisphenol A bei den Adulten nach 
96 h erhalten. Die dazugehörige Konzentrations-Wirkungs-Kurve ist in Abb. 43b) dargestellt. 
Weitere Ergebnisse können Tab. 24 entnommen werden. 
In den ersten 48 h des Tests war der Unterschied zwischen beiden Arten von LC50-Ermittlun-
gen bei den Juvenilen größer als bei den Adulten. Mehr Juvenile als Adulte zeigten zwar kei-
ne Fluchtreaktion, aber kleinste Bewegungen einzelner Körperteile. Nach 96 h waren die 




nur noch etwa doppelt so hoch wie die LC50 für die Immobilisation. Zumindest nach 96 h 
Testdauer lagen alle LC50-Werte in einem ähnlichen Bereich. Anhand der Steigung der Kon-
zentrations-Wirkungskurven in Abb. 43 lässt sich erkennen, dass bei Adulten der Endpunkt 
Immobilisation nach 96 h ein schärferes Ergebnis als der Endpunkt „kein Pleopodenschlag“ 
lieferte. Keines der immobilisierten Tiere erholte sich während der Exposition. Eine Erholung 
nach Exposition gegenüber der Chemikalie wurde nicht untersucht, jedoch zeigten viele der 
zuerst nur immobilen Tiere im weiteren Verlauf des Tests auch keinen Pleopodenschlag mehr. 
Der toxikologische Endpunkt Immobilisation ist weniger zeitintensiv und führt zu schärferen 
Ergebnissen als der toxikologische Endpunkt „kein Pleopodenschlag“. 
Die höchste im Fließrinnenexperiment eingesetzte Nominalkonzentration von Bisphenol A 
(500 µg/L) entsprach etwa einem Viertel der niedrigsten LC50 (96 h) im akuten Toxizitätstest. 
Die höchste Effektivkonzentration im Fließrinnenexperiment (s. Kap. III.3.2.2.2) betrug mit 
24,1 µg/L Bisphenol A sogar nur etwa ein Achtzigstel dieser LC50. Eine direkte letale Wir-
kung von Bisphenol A auf G. fossarum im Fließrinnenexperiment wird daher ausgeschlossen. 
 
III.3.2.2 Fließrinnenexperiment mit G. fossarum 
III.3.2.2.1 Ergebnisse der physikalisch-chemischen Variablen im Wasser der Fließrinnen 
Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wird nur auf die Ergebnisse derjenigen physikalisch-
chemischen Variablen im Wasser der Fließrinnen näher eingegangen, die für das Überleben 
und die Entwicklung der Gammariden relevant gewesen sein könnten. Weitere Details können 
dem Abschlussbericht des Xehogamm-Projekts (Jungmann et al., 2004a) und dem Anhang 
(CD-ROM) entnommen werden. 
Tab. 25 liefert eine Übersicht über die Ergebnisse bezüglich der physikalischen und chemi-
schen Variablen. Von den 12 insgesamt bestimmten Variablen gab es bei vier Variablen 
statistisch signifikante Unterschiede zwischen den Fließrinnen, dazu gehören die Temperatur, 
der pH-Wert, die Silikat-Si-Konzentration und die Gesamthärte (Jungmann et al., 2004a). 
Aufgrund der geringen Streuung der Werte wurden bereits geringe Unterschiede als statistisch 
signifikant detektiert. Mit Ausnahme der Temperaturunterschiede waren diese geringen Un-
terschiede wahrscheinlich für die Gammaridenentwicklung nicht relevant (Jungmann et al., 







Tab. 25: Physikalisch-chemische Variablen im Wasser der Fließrinnen. Dargestellt sind je-
weils der Median sowie in Klammern Minimum und Maximum. 
Variable Fließrinne 
 K-15 K-17 5 50 500 
O2 [mg/L] 11,0 
(10,1-11,6) 
10,3 








































































































































































Abb. 44: Zeitlicher Verlauf der Temperatur im Wasser der Fließrinnen. Aus Jungmann et al. 
(2004a). 
 
Die höhere Temperatur in den Fließrinnen 50 und 500 zum Zeitpunkt t10 erklärt sich durch 
einen Defekt der Kühlanlage zu diesem Zeitpunkt. Innerhalb von ungefähr 10 Stunden stieg 
die Temperatur in allen Fließrinnen auf 19 °C an. Danach konnte die Temperatur wieder auf 
den vorgegebenen Wert von 15 °C bzw. 17 °C reguliert werden. Da bedingt durch die techni-
sche Konstruktion der Kühlanlage die Abkühlung in den Fließrinnen 50 und 500 etwa 1 Stun-
de länger dauerte als in den anderen Fließrinnen, wurde die Temperaturerhöhung noch in die-
sen beiden Fließrinnen bei der regulären Temperaturmessung erfasst. Die kurzzeitige 
Temperaturerhöhung in allen Fließrinnen hat auf die Gammariden vermutlich keinen letalen 
Effekt gehabt, da das Temperaturoptimum von G. fossarum 4 °C bis 19 °C beträgt (Pöckl & 
Humpesch, 1990). Der maximale Unterschied zwischen den Fließrinnen 5 und 50 betrug 
0,9 °C. Mögliche Auswirkungen dieses Unterschieds werden in Kap. III.3.2.2.3.2.3 diskutiert. 
Die Temperatur in den Fließrinnen K-15 und K-17 zeigte signifikante Unterschiede, die vom 
Ansatz her auch geplant waren, um Effekte einer erhöhten Wassertemperatur auf die Gamma-




Der Verlauf der Nitrit-N Konzentration im Wasser der Fließrinnen 50, 500, K-15 und K-17 
war über den gesamten Versuchszeitraum ähnlich (Abb. 45). Der Verlauf in Fließrinne 5 war 
zu Beginn des Experiments für den Zeitraum t-9 bis t12 deutlich anders. Die Konzentration 
stieg auf 0,29 mg/L an und ähnelte erst ab dem Zeitpunkt t18 mit 0,003 mg/L dem Verlauf in 


































Abb. 45: Zeitlicher Verlauf der Nitrit-N-Konzentration im Wasser der Fließrinnen. Aus 
Jungmann et al. (2004a). 
 
Ob eine Störung der Nitrifikation die Ursache für die im Vergleich zu den anderen Fließrin-
nen hohen Nitritkonzentrationen zu Beginn des Experiments in der Fließrinne 5 war, kann 
anhand der vorliegenden Untersuchung nicht beantwortet werden. Im Vergleich zu den Frei-
landuntersuchungen (Kap. II.3.1), in denen die maximale Nitrit-N Konzentration bei 
0,15 mg/L lag, war der Maximalwert in der Fließrinne 5 mit 0,29  mg/L fast doppelt so hoch. 
Ob Effekte der höheren Nitrit-N Konzentration in der Fließrinne 5 auf die erfassten ökotoxi-
kologischen Endpunkte bei G. fossarum möglich waren, wird in den entsprechenden Kapiteln 
diskutiert. 
III.3.2.2.2 Analyse von Bisphenol A 
Anhand der Analyseergebnisse wurde die DT50 („dissipation time“, Halbwertszeit des Ver-
schwindens der Chemikalie aus der Wasserphase) für Bisphenol A im Fließrinnenexperiment 
bestimmt (Jungmann et al., 2004a; Licht et al., im Druck). Die berechneten DT50-Werte lagen 
zwischen 0,5 und 1,5 Tagen und waren somit in guter Übereinstimmung mit Literaturangaben 




tete lag-Phase von 7 Tagen, nach der die Bisphenol A-Konzentration schnell abnahm (Ike et 
al., 2000; Klečka et al., 2001). 
Über die mittlere DT50 von 0,8 Tagen wurden mit Hilfe des geometrischen Mittels der Kon-
zentrationen an t0 und t7 folgende Effektiv-Konzentrationen berechnet: 0,24; 2,4 und         
24,1 µg/L Bisphenol A (O. Licht, pers. Mitteilung) (Tab. 26). 
Tab. 26: Vergleich der Nominal- und Effektivkonzentrationen von Bisphenol A im Fließrin-
nenexperiment. 
 






Wichtig für die Bewertung ist, dass mögliche Effekte bei den Gammariden durch die wö-
chentliche, wegen der kurzen DT50 vermutlich nur kurzzeitige hohe Konzentration bei 
Nachdosierung der Chemikalie hervorgerufen werden könnten. Wie lange eine bestimmte 
Konzentration von Bisphenol A auf Gammariden einwirken muss, um bestimmte Effekte her-
vorzurufen, ist unbekannt. Wegen der pulsförmigen Applikation von Bisphenol A im 
Fließrinnenexperiment kann nicht entschieden werden, ob ECx-Werte eher basierend auf den 
Nominalkonzentrationen oder basierend auf den Effektivkonzentrationen berechnet werden 
sollten. Deshalb wurden im Weiteren ECx-Werte basierend auf beiden Konzentrationsangaben 
angegeben. Weitere Ergebnisse und eine ausführlichere Diskussion zur Analytik von Bisphe-
nol A im Fließrinnenexperiment sind in Jungmann et al. (2004a) zu finden. 
III.3.2.2.3 Untersuchungen in MTTs (Multi Tube Traps) 
III.3.2.2.3.1 Überleben der adulten Gammariden (P-Generation) 
In jedes MTT wurden 15 Präkopula-Paare von G. fossarum eingesetzt. Die Abb. 46 zeigt die 
Überlebenskurven der jeweils 30 Adulten in den MTTs der Fließrinnen mit Bisphenol A so-
wie der Kontrolle (K-15). Im MTT der Kontrolle mit einer eingestellten Wassertemperatur 
von 15 °C (K-15) überlebten bis zum Versuchsende 10 Gammariden (33 %). In Fließrinne 5 
überlebten 12 Gammariden (40 %), in Fließrinne 50 6 Gammariden (20 %) und in Fließrinne 
500 9 Gammariden (30 %). In einem früheren Experiment in diesen Fließrinnen waren in der 
Kontrolle (15°C) im MTT ähnlich viele Überlebende (27 % nach 101 Tagen) vorhanden 






















Abb. 46: Überlebenskurven der adulten G. fossarum (P-Generation) in den MTTs der Fließ-
rinnen. 
 
Die Überlebenszeiten der adulten Gammariden in den MTTs im Gesamtzeitraum des Experi-
ments waren nicht signifikant verschieden (LogRank-Test, p > 0,05). Der Verlauf der 
Überlebenskurve von K-15 zeigt einen Anstieg der Mortalität zwischen t87 und t90. In diesem 
Zeitraum starben in diesem MTT  7 Tiere. Ab t90 war jedoch die Mortalität in K-15 und den 
anderen Fließrinnen ähnlich.  
Eine Konzentrations-Wirkungs-Beziehung für diesen Endpunkt lag nicht vor. 
III.3.2.2.3.2 Reproduktion 
III.3.2.2.3.2.1 Präkopula 
Das Vorkommen von Präkopula-Paaren im Verlauf des Experiments zeigt Abb. 47. Berechnet 
wurde der Anteil der Präkopulae prozentual zur Anzahl aller möglichen Präkopulae in einem 
MTT zum jeweiligen Zeitpunkt, um den Ausfall von Partnern aufgrund der Mortalität zu be-
rücksichtigen. Alle zu Beginn des Experiments in die MTTs eingesetzten Gammariden 
befanden sich in Präkopula. Bereits bei der nächsten Präkopulaphase traten innerhalb der je-
weiligen Fließrinne Unterschiede zwischen den Paaren, in denen beide Partner noch 
vorhanden waren, auf. Manche Paare befanden sich früher wieder in Präkopula, manche spä-




hohen Häufigkeiten von Präkopula-Paaren geführt haben. Unterschiedliche Präkopuladauer 

























Abb. 47: Anteil der Gammaridenpaare in Präkopula pro MTT in den Fließrinnen. 
 
Im Verlauf des Experiments standen immer weniger Gammaridenpaare für eine mögliche 
Präkopula zur Verfügung. Beispielsweise befanden sich an t97 im MTT von K-15 2 von 4 
möglichen Paaren in Präkopula (50 %), in Fließrinne 5 keines von 3 möglichen Paaren und in 
Fließrinne 500 keines von 2 möglichen Paaren. Diese Unterschiede waren nicht signifikant 
(Chi²-Test mit Yates-Korrektur, p > 0,05). Aus diesem Grund ist auch der in Abb. 47 zu er-
kennende Unterschied zwischen K-15 (Vorkommen von Präkopula) und den Fließrinnen mit 
Bisphenol A (keine Präkopula) in den letzten Tagen des Experiments vermutlich ohne Bedeu-
tung. Die Dauer der einzelnen Präkopulae konnte nicht bestimmt werden, weil das 
Beobachtungsintervall von 3 bzw. 4 Tagen zu groß war. Watts et al. (2001b) untersuchten den 
Einfluss von Bisphenol A im Konzentrationsbereich zwischen 14,6 ng/L und 8,4 mg/L auf das 
Präkopulaverhalten von G. pulex. Ein Effekt von Bisphenol A auf das Präkopulaverhalten der 
Gammariden nach 24 h Exposition trat erst ab der zweithöchsten Konzentration von 0,83 
mg/L auf, also ab einer höheren Konzentration als sowohl nominal (500 µg/L) als auch effek-





Sowohl in K-15 als auch in den Fließrinnen mit Bisphenol A wurden während des Experi-
ments 4 aufeinanderfolgende Bruten geboren. Im Zeitraum der 4. Brut befand sich bei 
Versuchsende noch ein Weibchen im brütenden Zustand in Fließrinne 500. Bis auf diese Aus-
nahme war die 4. Brut bei allen anderen Weibchen bereits beendet. Dieses Weibchen wies 6 
Juvenile im Marsupium auf. Da nicht bekannt ist, ob diese Juvenilen bei einer Verlängerung 
des Experiments auch tatsächlich lebendig aus dem Marsupium entlassen worden wären, 
wurde dieses Weibchen bei der folgenden Darstellung von Brutentwicklungszeit, Anzahl der 
Nachkommen, Brutgröße und Anteil reproduzierender Weibchen bei der 4. Brut als nicht re-
produzierend behandelt. Bezieht man dieses Weibchen und seine 6 Juvenilen im Marsupium 
als 6 Nachkommen mit ein, wurden jedoch ähnliche Tendenzen ermittelt. Die Ergebnisse der 
2. Rechenvariante werden aus Gründen der Übersichtlichkeit der vorliegenden Arbeit nicht 
dargestellt. 
III.3.2.2.3.2.3 Brutentwicklungszeit 
Nach Pöckl (1990, 1993a) ist die Zeitspanne von der Befruchtung bis zum Schlüpftermin die 
Embryonalentwicklungszeit. Danach bleiben die Juvenilen noch einen oder mehrere Tage im 
Marsupium des Weibchens, die sogenannte „posthatch time“. Die Brutentwicklungszeit setzt 
sich zusammen aus der Embryonalentwicklungszeit plus „posthatch time“ (Pöckl, 1990 und 
1993a). Der Zeitpunkt der Befruchtung konnte aufgrund des Beobachtungsintervalls von 3 
bzw. 4 Tagen nicht genau bestimmt werden. Daher wurde die Brutentwicklungszeit für die 
vorliegende Untersuchung definiert als die Dauer vom ersten Auftreten von Juvenilen einer 
Brut bis zum Auftreten von Juvenilen in der nächsten Brut pro reproduzierendem Weibchen. 
Die 1. Brut war zu Beginn des Experiments bereits im Marsupium der Weibchen angelegt. 
Die Brutentwicklungszeit konnte daher erst ab der 2. Brut erfasst werden (Abb. 48). In der 2. 
Brut lag der Median der Brutentwicklungszeit zwischen 18 Tagen (Fließrinne 50) und 25 Ta-
gen (Fließrinne 5). Die Brutentwicklungszeit bei Gammariden ist abhängig von der 
Wassertemperatur, sie nimmt bei steigender Wassertemperatur ab (Pöckl, 1990). Nach Pöckl 
(1990) berechnet, müsste die Brutentwicklungszeit bei 15 °C etwa 23 Tage bei G. fossarum 
betragen. Die beobachteten Brutentwicklungszeiten ähnelten somit der berechneten. Die Brut-
entwicklungszeit im MTT der Fließrinne 50 war signifikant kürzer im Vergleich zu der in 
Fließrinne 5 und 500 (Kruskal-Wallis-ANOVA mit p < 0,05 und anschließender Mann-
Whitney U-Test mit p < 0,0083 wegen Bonferroni-Korrektur). Eine Konzentrations-
Wirkungs-Beziehung lag nicht vor. Möglicherweise führten die geringen Unterschiede in der 
Wassertemperatur zu dieser unterschiedlichen Brutentwicklungszeit, da in der Fließrinne 50 
die Wassertemperatur im gesamten Experiment sowie im Zeitraum der Entwicklung der 2. 




Kap. III.3.2.2.1). Mit den Medianwerten aus der 2. Brut und den Medianwerten der Wasser-
temperatur im Zeitraum der Brutentwicklung der 2. Brut wurde eine Korrelationsanalyse 
durchgeführt. Eine signifikante Korrelation lag nicht vor. Die Brutentwicklungszeit der 2. 
Brut bei steigender Temperatur nahm jedoch tendenziell ab. Dieser Zusammenhang ist in 
Abb. 49 dargestellt. Die Regressionsanalyse in EXCEL lieferte als beste Anpassung eine Ex-
ponentialfunktion. 
Korrelationsanalysen zur möglichen Abhängigkeit der untersuchten Endpunkte von der Was-
sertemperatur wurden auch für die anderen Bruten und Endpunkte durchgeführt. Da weder 
Signifikanzen noch Tendenzen festgestellt wurden, werden diese Ergebnisse nicht aufgeführt. 
Die Entwicklungszeit der 3. Brut betrug im Median zwischen 31,5 Tagen (Fließrinne 5) und 
33,5 Tagen (Fließrinne 50 und 500). Nach Entlassen der 2. Brut aus dem Marsupium erfolgte 
im MTT noch eine mehrere Tage dauernde Präkopula, bis die nächste Befruchtung erfolgte. 
Diese Zeit ist in der vorliegenden Untersuchung in der neu definierten Brutentwicklungszeit 
enthalten, da der Zeitpunkt der Befruchtung aufgrund der zu großen Beobachtungsintervalle 
nicht bestimmt werden konnte. Hierdurch ergab sich für die 3. Brut eine größere Dauer als bei 
der 2. Brut, da sich bei letzterer die Adulten bereits in Präkopula, d.h. relativ kurz vor der Be-
fruchtung für die 2. Brut, befanden. Die Entwicklungszeiten der 3. Brut waren zwischen den 
Fließrinnen nicht signifikant unterschiedlich (Kruskal-Wallis-ANOVA, p > 0,05). 
In der 4. Brut betrug der Median der Brutentwicklungszeit zwischen 28 Tagen (Fließrinne 5) 
und 32 Tagen (K-15). In dieser Brut konnte die Brutentwicklungszeit im MTT der Fließrinne 
500 nur von einem Weibchen bestimmt werden. Sie betrug 31 Tage, lag somit im Bereich der 
Brutentwicklungszeiten in den anderen MTTs. Signifikante Unterschiede zwischen den Fließ-
rinnen waren nicht vorhanden (Kruskal-Wallis-ANOVA, p > 0,05). 













































Abb. 48: Brutentwicklungszeit für die a) 2. Brut, b) 3. Brut und c) 4. Brut in den MTTs der 
Fließrinnen. Dargestellt sind Median, 25-75%-Perzentile, Minimum und Maximum. 






























Abb. 49: Beziehung zwischen der Brutentwicklungszeit (Mediane) und der Wassertemperatur 
(Mediane) für die 2. Brut in den MTTs der Fließrinnen. 
III.3.2.2.3.2.4 Anzahl der Nachkommen (F1-Generation) 
Die Anzahlen aller aus dem Marsupium der Weibchen entlassenen Nachkommen pro Brut in 
den MTTs sind in Tab. 27 aufgeführt. In der 1. Brut wurden Juvenile im Zeitraum von t6 bis 
t10 aus dem Marsupium der Weibchen entlassen. Die Embryonalentwicklung dieser Juvenilen 
begann bereits im Freiland. Die 2. Brut wurde zwischen t24 und t34 in den MTTs gefunden. 
Hierbei handelte es sich um die Brut, die aus der Präkopula beim Einsetzen der Gammariden 
in die Fließrinnen resultierte. Die 3. Brut wurde im Zeitraum zwischen t52 und t69 aus dem 
Marsupium der Weibchen entlassen. Juvenile der 4. Brut wurden ab t83 bis t97 in den MTTs 
gefunden. 
Tab. 27: Anzahl der aus dem Marsupium der Weibchen entlassenen Nachkommen pro Brut in 
den MTTs der Fließrinnen. 
Brut K-15 5 50 500 
1 47 63 72 91 
2 118 47 163 155 
3 71 61 52 86 
4 50 30 32 9 
 
Bis auf eine Ausnahme (Fließrinne 5) war die Anzahl an Nachkommen in den MTTs bei allen 
Fließrinnen in der 2. Brut am höchsten. Danach nahm die Anzahl der Nachkommen zum Ende 




Nachkommen in der 4. Brut ermittelt. Die wenigsten Juvenilen in der 4. Brut waren im MTT 
der Fließrinne 500 vorhanden. 
Anhand der Anzahl an Nachkommen ist ein hemmender Einfluss von Bisphenol A auf die 
Reproduktion in der 4. Brut zu vermuten. Die Anzahl der Nachkommen pro MTT und Brut ist 
abhängig von der Anzahl der reproduzierenden Weibchen und der Brutgröße jedes dieser re-
produzierenden Weibchen. Im Folgenden werden beide Endpunkte getrennt voneinander 
betrachtet. 
III.3.2.2.3.2.5 Anteil reproduzierender Weibchen 
Aufgrund des Ausfalls von Weibchen oder deren Partnern durch Mortalität ist es nicht sinn-
voll, den Anteil der reproduzierenden Weibchen von der Anzahl der zu Beginn des 
Experiments eingesetzten 15 Weibchen pro MTT zu berechnen. Stattdessen wurde die Anzahl 
der theoretisch zur Reproduktion fähigen Weibchen bestimmt. Theoretisch reproduktionsfähi-
ge Weibchen mussten im Zeitraum der betreffenden Brut noch leben, ihre Partner mussten im 
Zeitraum der entsprechenden vorangegangenen Präkopulaphase noch leben, und die Weib-
chen durften keine Acanthocephaleninfektion aufweisen. Nur ein Weibchen im Fließ-
rinnenexperiment war mit einem Acanthocephalen infiziert. Dieses Weibchen aus dem MTT 
in K-15 wurde in Präkopula beobachtet, konnte jedoch wegen der reduzierten Oostegitenbe-
borstung kein funktionsfähiges Marsupium bilden und produzierte daher keinen Nachwuchs. 
Bei dem Acanthocephalen handelte es sich um Polymorphus minutus (pers. Mitteilung, B. 
Sures). Die Anzahl der reproduzierenden Weibchen pro Brut entspricht der Anzahl von Weib-
chen, die lebende Juvenile aus dem Marsupium entließen. Die jeweiligen Anzahlen sind in 
Tab. 28 aufgeführt. Von diesen ausgehend wurde der prozentuale Anteil an reproduzierenden 
Weibchen bestimmt (Tab. 29). 
In der 1. Brut sorgten 53 % (Fließrinne 5) bis 80 % (Fließrinne 500) der reproduzierfähigen 
Weibchen für Nachwuchs. Diese Brut war bereits im Freiland im Marsupium der Weibchen 
angelegt worden. Demnach waren nicht alle Weibchen zu Beginn des Experiments brütend, 




Tab. 28: Anzahl an reproduzierenden und theoretisch zur Reproduktion fähigen Weibchen in 
den MTTs der Fließrinnen. 
Brut Weibchen K-15 5 50 500 
1 Reproduzierend 8 8 11 12 
 Theoretisch reproduzierfähig 14 15 14 15 
2 Reproduzierend 14 6 14 15 
 Theoretisch reproduzierfähig 14 11 14 15 
3 Reproduzierend 12 10 10 11 
 Theoretisch reproduzierfähig 12 10 10 14 
4 Reproduzierend 7 5 4 2 
 Theoretisch reproduzierfähig 7 5 5 5 
 
Tab. 29: Prozentualer Anteil der reproduzierenden Weibchen an der Anzahl aller theoretisch 
reproduzierfähigen Weibchen pro Brut in den MTTs der Fließrinnen. *: signifikanter 
Unterschied mit p < 0,05. 
Brut K-15 5 50 500 
1 57 53 79 80 
2 100 55* 100 100 
3 100 100 100 79 
4 100 100 80 40 
 
Normalerweise produzierte in den MTTs ab der 2. Brut jedes Weibchen, das theoretisch zur 
Reproduktion fähig war, auch tatsächlich Nachwuchs. Davon abweichend, produzierten in 
Fließrinne 5 in der 2. Brut nur 55 % der reproduzierfähigen Weibchen Nachwuchs. Der Un-
terschied zu K-15 war signifikant (Chi²-Test mit Yates-Korrektur, p < 0,05). Diese Reduktion 
ist vermutlich auf die hohe Konzentration an Nitrit am Anfang des Experiments zurückzufüh-
ren. In der 3. Brut war der Anteil der reproduzierenden Weibchen im MTT der Fließrinne 500 
erniedrigt, in der 4. Brut in Fließrinne 50 und 500. Mit den Daten zur 4. Brut wurde sowohl 
mit den Nominalkonzentrationen als auch den Effektivkonzentrationen (s. Kap. III.3.2.2.2) 
eine Probitanalyse durchgeführt. Da keine 3 Werte zwischen 0 und 100 % für die Probitanaly-
se zur Verfügung standen, wurde die „Fudging“-Option in ToxRat verwendet (s.               
Kap. III.3.2.1). Auf diese Weise wurde für den Endpunkt „Anteil reproduzierender Weib-
chen“ in der 4. Brut eine EC50 von 294 µg/L (nominal) bzw. 14 µg/L (effektiv) und eine EC10 
von 22 µg/L (nominal) bzw. 1,1 µg/L (effektiv) Bisphenol A ermittelt. Aus mathematischen 
Gründen konnten keine Konfidenzintervalle berechnet werden. Chi² war gehalten. Die dazu-
gehörige Konzentrations-Wirkungs-Kurve (basierend auf Effektivkonzentrationen) ist in  





Abb. 50: Konzentrations-Wirkungs-Kurve des Effekts von Bisphenol A auf den Anteil der 
reproduzierenden Weibchen für die 4. Brut in den MTTs der Fließrinnen, basierend 
auf Effektivkonzentrationen. p (Chi²) = 0,952; p (F) = 0,057; r² = 0,992. 
III.3.2.2.3.2.6 Brutgröße 
Die Brutgröße wurde definiert als die Anzahl der aus dem Marsupium entlassenen Jungen pro 
reproduzierendem Weibchen. In Abb. 51 und Abb. 52 ist die Brutgröße für die aufeinander-
folgenden Bruten dargestellt. 
In der 1. Brut, die bereits im Freiland angelegt worden war, betrug die Anzahl der Nachkom-
men pro Weibchen im Median zwischen 6,5 (K-15) und 7,5 (Fließrinne 500). In der 2. Brut 
wurden im Mittel zwischen 6,5 (Fließrinne 5) und 12 (Fließrinne 500) Juvenile pro Weibchen 
aus dem Marsupium entlassen. In der 3. Brut waren es zwischen 5 (Fließrinne 50) und 9 
(Fließrinne 500) Juvenile pro brütendem Weibchen. In der 4. Brut wurden im Median zwi-



















































Abb. 51: Brutgröße der a) 1. Brut, b) 2. Brut und c) 3. Brut in den MTTs der Fließrinnen. 


































Abb. 52: Brutgröße der 4. Brut in den MTTs der Fließrinnen. Dargestellt sind Median, 25-
75%-Perzentile, Minimum und Maximum. 
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Nur innerhalb der Fließrinne 50 und 500 gab es signifikante Unterschiede zwischen den auf-
einanderfolgenden Bruten (Kruskal-Wallis-ANOVA, p < 0,05). Der anschließende paarweise 
Vergleich der Bruten in der jeweiligen Fließrinne lieferte jedoch keine signifikanten Ergeb-
nisse (Mann-Whitney U-Test mit Bonferroni-Korrektur, p > 0,0083). In beiden Fließrinnen 
war jedoch ein ähnliches Muster zu erkennen: Die höchste Anzahl an Juvenilen pro reprodu-
zierendem Weibchen wurde in der 2. Brut gefunden. In den nächsten Bruten sank diese 
Anzahl, bis sie in der 4. Brut unterhalb der in der 1. Brut war. Als Beispiel für dieses Muster 
sind die Brutgrößen in Fließrinne 500 in Abb. 53 dargestellt. Nach Pöckl (1990) ist die Eizahl 
mit der Größe des Weibchens positiv korreliert. Im Experiment sollte im Verlauf der Zeit die 
Körpergröße der Weibchen zunehmen. Folglich wäre in allen Fließrinnen eine Zunahme der 
Brutgröße anzunehmen gewesen, was nicht der Fall war. Andererseits könnten hauptsächlich 
die ältesten, größten Weibchen im Verlauf des Experiments gestorben sein. Dafür spricht, 
dass die maximale Brutgröße in allen Fließrinnen in der 2. Brut beobachtet wurde. Bei den bei 
Versuchsende noch lebenden Weibchen aus den MTTs wurde die Körperlänge gemessen (n = 
4 - 6 je nach MTT). Diese Weibchen besaßen in K-15 im Median eine Körperlänge von       
9,3 mm, nur ein Weibchen war über 10 mm groß. In Fließrinne 5 betrug der Median der 
Weibchen bei Versuchsende 8,8 mm, das größte Weibchen in diesem MTT war 10,0 mm 
lang. In diesen beiden MTTs könnten folglich vor allem alte Weibchen gestorben sein, so dass 
sich insgesamt der Median der Brutgröße in späteren Bruten nicht erhöhte. Im Gegensatz dazu 
lag der Median bei den Weibchen aus dem MTT in Fließrinne 500 bei 10,4 mm, ein Weib-
chen war 11,3 mm lang. Die reduzierte Brutgröße in der 4. Brut in Fließrinne 500 ist daher 
FLIESSRINNENEXPERIMENT 
___________________________________________________________________________  
vermutlich nicht auf eine geringe Körpergröße überlebender Weibchen zurückzuführen, son-
dern muss eine andere Ursache haben. Im MTT der Fließrinne 50 überlebte kein Weibchen 
bis zum Versuchsende. Tote Tiere wurden von ihrem Partner sofort gefressen, so dass ihre 





























Abb. 53: Brutgrößen in den 4 aufeinanderfolgenden Bruten im MTT der Fließrinne 500. Dar-
gestellt sind Median, 25-75%-Perzentile, Minimum und Maximum. 
 
In keiner der aufeinanderfolgenden Bruten gab es signifikante Unterschiede zwischen den 
Fließrinnen (Kruskal-Wallis-ANOVA, p > 0,05). Bei den ersten 3 Bruten lag keine Kon-
zentrations-Wirkungs-Beziehung vor, jedoch war die Brutgröße in der höchsten Bisphenol A-
Konzentration am größten. 
In der 2. Brut war die Brutgröße pro Weibchen im MTT der Fließrinne 5 verglichen mit der in 
den anderen MTTs am kleinsten. Vermutlich war dies auf die hohe Nitritkonzentration in die-
ser Fließrinne in den ersten 2 Wochen der Exposition zurückzuführen. 
In der 4. Brut, gegen Ende des Experiments, wurde eine konzentrationsabhängige Abnahme 
der Brutgröße festgestellt. Mit den Daten aus der 4. Brut wurde sowohl basierend auf Nomi-
nal- als auch auf Effektivkonzentrationen eine Probitanalyse durchgeführt. Die Brutgröße in 
K-15 wurde dabei als 100 % gesetzt. Auch hier musste die „Fudging“-Option in ToxRat ver-
wendet werden. Auf diese Weise wurde für die Brutgröße der 4. Brut eine EC50 von 247 µg/L 
(nominal) bzw. 12 µg/L (effektiv) und eine EC10 von 11 µg/L (nominal) bzw. 0,5 µg/L (effek-
tiv) Bisphenol A ermittelt. Aus mathematischen Gründen konnten keine Konfidenzintervalle 
berechnet werden. Chi² war gehalten. Die dazugehörige Konzentrations-Wirkungs-Kurve (ba-





Abb. 54: Konzentrations-Wirkungs-Kurve des Effekts von Bisphenol A auf die Brutgröße der 
4. Brut in den MTTs der Fließrinnen, basierend auf Effektivkonzentrationen.              
p (Chi²) = 0,869; p (F) = 0,145; r² = 0,949. 
 
Pöckl (1990) berechnete den sogenannten Fekunditätsindex Fi (Quotient aus Eizahl zu Kör-
perlänge des Weibchens), um die Reproduktion bei Weibchen mit unterschiedlicher 
Körperlänge vergleichen zu können. In Anlehnung an diese Berechnungen wurde für die 4. 
Brut der Quotient aus der Anzahl der Juvenilen und der Körperlänge von den reproduzieren-
den Weibchen in der 4. Brut, die bis Versuchsende überlebten, gebildet und als Fi (juv) 
bezeichnet. Die Fi (juv)-Werte dieser einzelnen Weibchen sind in Tab. 30 aufgelistet. 
Tab. 30: Fekunditätsindex Fi (juv) für die 4. Brut in den MTTs in den Fließrinnen. Keine 
Werte für Fließrinne 50 vorhanden. 
K-15 5 500 
0,72 0,78 0,28 
0,88 1,15  
0,55 0,90  
1,14   
 
Wie man sieht, waren die Probenumfänge sehr gering. Dennoch besaß zumindest das Weib-
chen im MTT der Fließrinne 500 den geringsten Fi (juv). Dies könnte ein - wenngleich 
schwacher - Hinweis sein, dass die geringe Brutgröße der 4. Brut im MTT der Fließrinne 500 
nicht durch eine geringere Körperlänge dieser Weibchen im Vergleich zu den anderen Weib-
chen bedingt war. 
Diese Vermutung wird durch die Berechnung des Fekunditätsindex bei den Weibchen ge-
stützt, die zu einer 5. Brut bei Verlängerung des Experiments beigetragen hätten. Bei diesen 




Marsupium erfasst und daraus der jeweilige Fekunditätsindex berechnet. Diese Werte sind in 
Tab. 31 aufgeführt. 
Tab. 31: Körperlänge, Eizahlen und Fekunditätsindex der brütenden Weibchen bei Versuchs-





K-15 8,0 8 1,00 
5 8,9 9 1,01 
5 7,8 6 0,77 
500 9,7 3 0,31 
500 11,3 1 0,09 
 
Auch hier standen nur wenig Tiere für die Analyse zur Verfügung (insgesamt 5 Weibchen). 
Jedoch fällt auf, dass beide brütende Weibchen aus dem MTT in Fließrinne 500 einen wesent-
lich niedrigeren Fekunditätsindex aufwiesen verglichen mit den Weibchen aus den MTTs in 
K-15 und Fließrinne 5 (Tab. 31). 
Der niedrige Fekunditätsindex in der 4. und 5. Brut in Fließrinne 500 weist daraufhin, dass 
Bisphenol A wahrscheinlich einen hemmenden Einfluss auf die Reproduktion in der höchsten 
eingesetzten Konzentration hatte. 
III.3.2.2.4 Untersuchungen der F1-Generation aus den MTTs 
Pro Fließrinne wurde das Überleben der jeweiligen Brut aller Weibchen eines MTTs jeweils 
in einem Expositionsgefäß beobachtet. Das Überleben der Nachkommen wurde aufgrund des 
zu großen zeitlichen Aufwands nicht gesondert pro Weibchen geprüft. Das genaue Alter der 
Individuen konnte nicht bestimmt werden, da die Juvenilen nicht synchron aus dem Marsupi-
um der Weibchen entlassen wurden. Die Juvenilen wurden am Tag ihres Auftretens aus dem 
MTT entfernt und in ein Expositionsgefäß überführt, um möglichen Kannibalismus durch die 
Eltern im MTT gering zu halten. 
III.3.2.2.4.1 Überleben der 1. Brut 
Abb. 55 zeigt den Anteil überlebender juveniler Gammariden in der 1. Brut aus den MTTs in 
Abhängigkeit vom zunehmenden Alter. Die ersten Juvenilen dieser Brut wurden in allen 
Fließrinnen an t6 des Experiments beobachtet. An t10 waren alle Juvenilen aus dem Marsupi-
um entlassen. Dieser Tag wurde als t0 des Alters dieser Brut definiert und die Anzahl der zu 




In K-15 waren alle Juvenilen der 1. Brut nach 79 Tagen gestorben, in Fließrinne 5 nach 2 Ta-
gen und in Fließrinne 500 nach 86 Tagen Beobachtung. Nur in Fließrinne 50 überlebten 3 % 
der Juvenilen der 1. Brut bis zum Ende des Experiments mit einem ungefähren Alter von 92 
Tagen. Im Gegensatz dazu überlebten beispielsweise bei Pöckl (1990) nach 90 Tagen bei     
16 °C 75 % von ebenfalls gruppenweise gehaltenen Juvenilen. Ein konzentrationsabhängiger 





















Abb. 55: Überleben der 1. Brut aus den MTTs in den Fließrinnen. 
 
Die hohe Mortalität der Juvenilen in Fließrinne 5 stand vermutlich in Zusammenhang mit der 
in diesem Zeitraum hohen Konzentration an Nitrit im Wasser. Die Konzentration an Nitrit-N 
betrug im Zeitraum bis t12 des Experiments (Tag 2 in Abb. 55) bis zu 0,29 mg/L. In der 
Literatur fehlen konkrete Angaben zur Toxizität von Nitrit bei Gammariden. Reuter (1996) 
führte seine Experimente mit Juvenilen von G. fossarum bei einer Nitrit-N-Konzentration 
unterhalb von 0,1 mg/L durch, gab jedoch keine Erklärung für die Wahl dieses Grenzwerts. 
Toxizitätsdaten bei anderen Crustaceen erstrecken sich über einen weiten 
Konzentrationsbereich von Nitrit. Beispielsweise ermittelten Ali & Dumont (1995) bei Larven 
von Streptocephalus proboscideus (Anostraca) eine LC50 (24 h) von 0,58 mg/L Nitrit-N. Nach 
Meade & Watts (1995) lag die LC50 (96 h) bei Juvenilen von Cherax quadricarinatus 
(Decapoda) bei 25,9 mg/L Nitrit-N. Der Grund für die hohe Mortalität in den anderen 




III.3.2.2.4.2 Überleben der 2. Brut 
Abb. 56 zeigt den Anteil überlebender juveniler Gammariden in der 2. Brut aus den MTTs in 






















Abb. 56: Überleben der 2. Brut aus den MTTs in den Fließrinnen. 
 
In K-15 überlebten 2 % der Juvenilen der 2. Brut bis zum Versuchsende mit einem ungefäh-
ren Alter von 62 Tagen, in Fließrinne 50 waren es 6 %. In Fließrinne 5 waren nach 35 Tagen 
alle Juvenilen der 2. Brut gestorben, in Fließrinne 500 nach 56 Tagen. Ein konzentrationsab-
hängiger Effekt von Bisphenol A auf die Überlebenskurven der 2. Brut lag nicht vor. Die 
Juvenilen der 2. Brut resultierten aus der Präkopula beim Einsetzen der P-Generation in die 
MTTs der Fließrinnen. Möglicherweise war durch den hohen Nitritgehalt im Wasser der 
Fließrinne 5 die Entwicklung dieser Brut gestört, so dass die Juvenilen eine reduzierte Le-
bensfähigkeit besaßen. 
III.3.2.2.4.3 Überleben der 3. Brut 
Abb. 57 zeigt den Anteil überlebender juveniler Gammariden in der 3. Brut aus den MTTs in 




Nur in Fließrinne 50 überlebten 9 % Juvenile der 3. Brut bis zum Ende des Experiments mit 
einem ungefähren Alter von 35 Tagen. In den anderen 3 Fließrinnen waren die Nachkommen 































Abb. 57: Überleben der 3. Brut aus den MTTs in den Fließrinnen. 
 
Die Fließrinne 5 zeigt eine ähnliche Überlebenskurve der 3. Brut im Vergleich zu K-15 und 
Fließrinne 500. Daraus lässt sich folgern, dass nach Angleichung der Nitritkonzentration im 
Wasser dieser Fließrinne verglichen mit den anderen Fließrinnen im weiteren Verlauf des 
Experiments ab t18 eine Erholung der P-Generation stattfand und das Überleben der Nach-
kommen nicht mehr durch Nitrit beeinträchtigt war. 
Die Fließrinne 50 zeigte bis zum Tag 21 der Beobachtung einen ähnlichen Verlauf der Über-
lebenskurve wie in den anderen Fließrinnen. Erst ab diesem Zeitpunkt war die Mortalität der 
3. Brut in dieser Fließrinne niedriger als in den anderen Fließrinnen. Eine Erklärung dafür ist 
nicht vorhanden. Möglicherweise handelte es sich um die natürliche Variabilität der Mortali-




III.3.2.2.4.4 Vergleich des Überlebens der Bruten aus den MTTs 
Tendenziell wurde beim Vergleich der Bruten innerhalb der jeweiligen Fließrinne das längste 
Überleben bzw. der höchste Anteil an Juvenilen in der 1. Brut beobachtet, gefolgt von der 2. 
Brut. Die 3. Brut zeigte die kürzeste Überlebensdauer (mit Ausnahme der Fließrinne 5). Eine 
verkürzte Lebensdauer der Nachkommen der folgenden Brut im Vergleich zur vorherigen 
wurde auch von Jungmann et al. (2001a) und Schmidt (2003) für dieselben Fließrinnen be-
schrieben. In allen Fließrinnen schienen die Eltern dieser Bruten zunehmend gestresster zu 
sein und/oder die Lebensbedingungen der Juvenilen, insbesondere der jüngsten, schienen sich 
mit Fortdauer des Experiments zu verschlechtern. Welcher Faktor dafür verantwortlich gewe-
sen sein könnte, ist unbekannt. 
Die Fließrinne 5 stellte zu Beginn des Experiments eine Ausnahme dar, weil die Nitrit-N-
Konzentration im Wasser gegenüber der in den anderen Fließrinnen stark erhöht war. Auch 
unter Ausschluss der Ergebnisse aus dieser Fließrinne wurde keine Konzentrations-
abhängigkeit des Überlebens der Bruten aus den MTTs festgestellt. Nur in der 2. Brut war das 
Überleben der Juvenilen in der Fließrinne 500 schlechter als in K-15 und Fließrinne 50   
(Abb. 56). Ob es sich dabei um einen Effekt von Bisphenol A oder um die natürliche Variabi-
lität dieses Endpunkts handelte, ist schwer abzuschätzen. Da dieses Muster nur in der 2. Brut 
auftrat, ist eher letzteres anzunehmen. In weiterführenden Untersuchungen sollte die natürli-
che Variabilität der Juvenilenmortalität durch Beobachtung mehrerer Replikate ohne 
Chemikalienzugabe erfasst werden. 
 
III.3.2.2.5 Untersuchungen in Expositionsgefäßen für biochem./histologische Untersu-
chungen 
III.3.2.2.5.1 Überleben der adulten Gammariden (P-Generation) 
Das Überleben der pro Expositionsgefäß eingesetzten 52 adulten G. fossarum (26 Präkopula-
Paare) ist vergleichend mit dem der Adulten aus dem jeweiligen MTT in Abb. 58 dargestellt. 
Bei Versuchsende (Probenahme an t102) hatten im Expositionsgefäß in K-15 37 % der einge-
















































































































Abb. 58: Überleben der Adulten im MTT und in den Expositionsgefäßen (Expo) für bio-
chem./histologische Untersuchungen in den Fließrinnen. 
 
Man kann erkennen, dass der Verlauf der Überlebenskurven der MTT-Tiere das Überleben 
der Tiere in den Expositionsgefäßen gut widerspiegelte, da bis auf eine Ausnahme beide Ver-
läufe sich pro Fließrinne ähnelten. Die Ausnahme stellte das Expositionsgefäß für die 3. 
Probenahme für biochem./histologische Untersuchungen in Fließrinne 5 dar (Abb. 58). In 
diesem Expositionsgefäß überlebte bis zum Versuchsende nur ein einziges adultes Tier. Be-
reits nach etwa 2 Wochen fiel auf, dass die als Futter angebotenen Blattscheiben kaum noch 
gefressen wurden. Außerdem wurden nur vereinzelt Adulte im Gefäß beobachtet. Diese Be-
funde sind zwar nur semiquantitativ, dennoch lässt sich aus ihnen folgern, dass bereits ab 
diesem Zeitpunkt weniger Adulte in diesem im Vergleich zu den anderen Expositionsgefäßen 
derselben Fließrinne vorhanden waren. Ein möglicher Grund könnte Kannibalismus sein. 
Kannibalismus bei G. fossarum wurde von Pöckl (1990) und in den MTTs in der vorliegen-
den Untersuchung beobachtet. Vermutlich waren Flucht- und Versteckmöglichkeiten im 
Expositionsgefäß nicht ausreichend. Bereits 1928 empfahl Sexton bei der Zucht von G. chev-
reuxi, ein Tier, das kannibalistisches Verhalten zeigt, aus dem Gefäß zu entfernen, weil es 
sich auf seine Artgenossen als Nahrung spezialisiert hat. 
Bei Ausschluss der Fließrinne 5 aus der Betrachtung zeigt sich, dass am Ende des Experi-
ments im Expositionsgefäß in der Fließrinne 500 signifikant weniger Adulte überlebten als in 




III.3.2.2.5.2 Abundanz der juvenilen Gammariden (F1-Generation) 
In allen Fließrinnen fand Reproduktion in den Expositionsgefäßen für biochem./histologische 























Abb. 59: Abundanz der juvenilen G. fossarum in den Expositionsgefäßen für bio-
chem./histologische Untersuchungen in den Fließrinnen. 
 
In Fließrinne 5 stieg die Abundanz der Juvenilen zwischen der ersten Probenahme an t34 und 
der 2. Probenahme an t69 und nahm dann zur 3. Probenahme an t102 ab. Die geringere Abun-
danz an Juvenilen zu t34 im Vergleich zu den anderen Fließrinnen ist wahrscheinlich auf die 
hohe Nitritkonzentration in den ersten Tagen des Experiments zurückzuführen. In den ande-
ren Fließrinnen wurde die höchste Abundanz jeweils im Expositionsgefäß bei der 
Probenahme t34 gefunden. Danach sanken die Abundanzen im weiteren Verlauf des Experi-
ments. Wird die Fließrinne 5 bei einer vergleichenden Betrachtung der Abundanzen an 
Juvenilen ausgeschlossen, so ergibt sich für t34 und t69 jeweils ein Anstieg der Abundanz mit 
zunehmender Bisphenol A-Konzentration. Dieser Anstieg war nicht mit dem Anteil überle-
bender Adulter in diesen Expositionsgefäßen korreliert, könnte also vermutlich auf eine 
erhöhte Reproduktion schließen lassen. Im Gegensatz dazu war die Abundanz der Juvenilen 
in Fließrinne 500 bei t102 geringer als in Fließrinne 50 und K-15. Gleichzeitig hatten in diesem 




Für die geringe Abundanz an Juvenilen in Fließrinne 500 zu diesem Zeitpunkt war folglich 
vermutlich die geringe Anzahl an Adulten und nicht bzw. nicht allein ein reproduktionsbeein-
trächtigender Effekt durch Bisphenol A verantwortlich. 
 
III.3.2.2.6 Populationen in den Fließrinnen 
In der Fließrinne 5 wurde am Anfang des Experiments eine erhöhte Nitritkonzentration im 
Wasser gemessen. Aufgrund dieses Unterschieds wäre möglicherweise die Populationsent-
wicklung der Gammariden in Fließrinne 5 auch ohne die Applikation von Bisphenol A 
abweichend von der in K-15 verlaufen. Daher erfolgt zusätzlich eine Diskussion der Ergeb-
nisse bei Ausschluss der Ergebnisse aus Fließrinne 5. 
III.3.2.2.6.1 Abundanzen 
Die Abundanzen in den Fließrinnenpopulationen bei Versuchsende sind in Tab. 32 dargestellt. 
Tab. 32: Abundanzen von G. fossarum in den Populationen der Fließrinnen bei Versuchsende. 
Fließrinne Gesamt Juvenile Männchen Weibchen 
K-15 52 10 18 24 
5 409 203 90 116 
50 136 31 59 46 
500 39 2 20 17 
 
In allen Fließrinnen fand Reproduktion statt, da Juvenile sowie adoleszente Männchen und 
Weibchen vorhanden waren. Unter den gesamten Männchen und Weibchen gehörten zumin-
dest die Tiere, die bei Versuchsende eine Körperlänge von > 6 mm aufwiesen (also M- und L-
Tiere), zur P-Generation. Mit diesen Tieren wurde das Überleben der P-Generation abge-
schätzt (Tab. 33). 
Tab. 33: Überleben der P-Generation (M- und L-Tiere) in den Gammaridenpopulationen in 
den Fließrinnen bei Versuchsende. Dargestellt ist die absolute Anzahl sowie der pro-
zentuale Anteil Überlebender der Startpopulationen (n = 200). 
K-15 5 50 500 
34 (17 %) 155 (78 %) 65 (33 %) 31 (16 %) 
 
Sowohl insgesamt als auch nur für die P-Generation betrachtet war die Abundanz in der 
Fließrinne 5 am höchsten, gefolgt von der in der Fließrinne 50. Die Abundanz in der Fließrin-




Eine Konzentrations-Wirkungs-Beziehung beim Endpunkt Abundanz lag weder bei Ein-
schluss der Fließrinne 5 noch bei ihrem Ausschluss aus der Betrachtung vor. 
III.3.2.2.6.2 Geschlechterverhältnis 
In Abb. 60 ist das Verhältnis zwischen Männchen und Weibchen in den Fließrinnenpopulati-
onen sowie in der Startpopulation (Subsample mit derselben Größenklassenverteilung wie in 

















































Abb. 60: Geschlechterverhältnis in den Gammaridenpopulationen in den Fließrinnen bei Ver-
suchsende sowie im Subsample von t-2 (entspricht Startpopulation).*: signifikante 
Unterschiede zu den anderen Fließrinnen, p < 0,05; Linie: 1:1-Verhältnis zwischen 
Männchen und Weibchen. 
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Das Geschlechterverhältnis betrug jeweils etwa 1:1. In K-15 und Fließrinne 5 überwogen 
leicht die Weibchen, in der Startpopulation und in den übrigen beiden Fließrinnen leicht die 
Männchen. Signifikante Unterschiede waren zwar teilweise vorhanden (Chi²-Test, p < 0,05), 
eine Konzentrations-Wirkungs-Beziehung hingegen sowohl mit als auch ohne Ausschluss der 
Fließrinne 5 nicht. Eine Verschiebung des Geschlechterverhältnisses zugunsten der Weib-
chen, wie von Watts et al. (2002) in einem Populationsexperiment mit G. pulex bei Exposition 




In der Startpopulation wurde ein Intersex gefunden, in den Fließrinnenpopulationen bei Ver-
suchsende wurden keine Intersexe gefunden. Dieser Unterschied war nicht signifikant (Chi²-
Test, p > 0,05). 
III.3.2.2.6.3 Anteil brütender Weibchen 
Der Anteil brütender Weibchen prozentual zum Anteil der adulten Weibchen ist in Abb. 61 
dargestellt. Der höchste Anteil brütender Weibchen wurde in der Fließrinne 5 beobachtet, der 
niedrigste in Fließrinne 500. Die Unterschiede zwischen allen Fließrinnen waren nicht signi-
fikant (Chi²-Test, p > 0,05). Mittels Probitanalyse wurden basierend auf den Nominal- bzw. 
Effektivkonzentrationen eine EC50 von 500 µg/L (nominal) bzw. 24 µg/L (effektiv) und eine 
EC10 von 212 µg/L (nominal) bzw. 10 µg/L (effektiv) Bisphenol A berechnet. Da keine nor-
male Konzentrations-Wirkungs-Beziehung beobachtet wurde, war bei der Probitanalyse 
jeweils eine Berechnung von Konfidenzintervallen und Test auf Signifikanz der Regression 





































Abb. 61: Anteil brütender Weibchen in den Gammaridenpopulationen der Fließrinnen bei 
Versuchsende. Zahlen über den Säulen: n der adulten Weibchen. 
III.3.2.2.6.4 Eizahlen und Fekunditätsindex 
Die beiden brütenden Weibchen aus K-15 trugen 1 bzw. 2 Eier im Marsupium. Die brütenden 
Weibchen aus Fließrinne 5 besaßen zwischen 3 und 23 Eier (Median = 11), aus Fließrinne 50 




Den Fekunditätsindex bei den brütenden Weibchen zeigt Abb. 62. Bis auf die Tiere in Fließ-
rinne 5 waren die Stichprobenumfänge sehr klein. Dennoch ist zu erkennen, dass bei den 
beiden anderen Fließrinnen mit Bisphenol A Fekunditätsindices berechnet wurden, die inner-
halb der Schwankungsbreite derjenigen bei Fließrinne 5 lagen. Die Fekunditätsindices bei    
K-15 waren niedriger. Es gab jedoch zwischen den Fließrinnen keinen signifikanten Unter-


















Abb. 62: Fekunditätsindex bei brütenden Weibchen aus den Gammaridenpopulationen in den 
Fließrinnen bei Versuchsende. Dargestellt sind -wenn aufgrund des Stichprobenum-
fangs möglich- Median, 25-75%-Perzentile, Minimum und Maximum. 
III.3.2.2.6.5 Anteil der Juvenilen 
Der prozentuale Anteil der Juvenilen in den Gammaridenpopulationen der Fließrinnen ist in 
Abb. 63 abgebildet. Der höchste Anteil an Juvenilen wurde in der Population in Fließrinne 5 
(50 %) gefunden, der niedrigste Anteil in Fließrinne 500 (5 %). Diese Fließrinnen unterschie-
den sich jeweils signifikant von allen anderen Fließrinnen bezüglich diesen Endpunkts (Chi²-
Test, p < 0,05). Mittels Probitanalyse wurden basierend auf den Nominal- bzw. Effektivkon-
zentrationen eine EC50 von 339 µg/L (nominal) bzw. 18 µg/L (effektiv) und eine EC10 von 
nominal 153 µg/L bzw. 10 µg/L (effektiv) Bisphenol A berechnet. Da keine normale Kon-
zentrations-Wirkungs-Beziehung beobachtet wurde, war bei der Probitanalyse jeweils eine 
Berechnung von Konfidenzintervallen und Test auf Signifikanz der Regression aus mathema-





































Abb. 63: Anteil der Juvenilen in den Gammaridenpopulationen der Fließrinnen bei Versuch-
sende. *: signifikante Unterschiede zu den anderen Fließrinnen, p < 0,05. 
 
III.3.2.2.6.6 Körperlängen 
In Abb. 64 ist die Körperlängenverteilung der Gammariden in der Startpopulation (t-2-
Subsample) sowie bei Versuchsende in den Fließrinnen dargestellt. Bei Versuchsende lebten 
in allen Fließrinnen weniger L-Tiere (> 9 mm Körperlänge) als in der Startpopulation einge-
setzt wurden. Dies ist vermutlich darauf zurückzuführen, dass die ältesten Tiere im Verlauf 
des Experiments gestorben sind und nicht entsprechend viele aus den kleineren Längenklas-
sen nachgewachsen sind. 
Das Verteilungsmuster der Körperlängen ist zwischen K-15 und Fließrinne 50 ähnlich. Die 
Schwankungen in der Anzahl von Gammariden der mittleren Körperlängenklassen in Fließ-
rinne 500 resultierten vermutlich aus dem geringen Stichprobenumfang von n = 39. 
Ein anderes Verteilungsmuster zeigte Fließrinne 5: Hier wurde die größte Anzahl an Gamma-
riden in den Körperlängenklassen zwischen 2 bis 4 mm ermittelt. 



















































































































































Abb. 64: Körperlängenverteilung in der Startpopulation (t-2-Subsample) sowie den Gammari-


















































Abb. 65: Körperlänge von a) Juvenilen, b) Männchen und c) Weibchen in den Gammariden-
populationen der Fließrinnen bei Versuchsende. Dargestellt sind Median, 25-75%-





Die Körperlänge der Juvenilen war signifikant unterschiedlich (Kruskal-Wallis-ANOVA,      
p < 0,05) (Abb. 65a)). Der anschließende Mann-Whitney U-Test (p < 0,0083 wegen Bonfer-
roni-Korrektur) zeigte signifikante Unterschiede in der Körperlänge der Juvenilen zwischen 
Fließrinne 5 und 50 sowie zwischen 5 und K-15. In der Fließrinne 500 wurden nur 2 Juvenile 
gefunden. Somit lag ein zu geringer Probenumfang vor, um einen signifikanten Unterschied 
detektieren zu können. Die geringere Körperlänge der Juvenilen in Fließrinne 5 könnte daraus 
resultieren, dass aufgrund der hohen Nitritkonzentration in den ersten 2 Wochen in Fließrinne 
5 möglicherweise eine geringere Reproduktion und erhöhte Mortalität der Juvenilen stattfand. 
Danach könnte sich die Population wieder erholt haben. Dies entspräche der Situation bei den 
Bruten der MTTs (Kap. III.3.2.2.3.2.4 und Kap. III.3.2.2.4) und Expositionsgefäßen für bio-
chem./histologische Untersuchungen (Kap. III.3.2.2.5.2). Die Reproduktion setzte wahr-
scheinlich zeitlich versetzt im Vergleich zu den anderen Fließrinnen ein, somit könnten aus 
diesem Grund die Juvenilen meist jünger und entsprechend kleiner gewesen sein. 
Die Körperlänge der Männchen war, mit einer Ausnahme, in Fließrinne 50 signifikant unter-
schiedlich zu den anderen Fließrinnen (Kruskal-Wallis-ANOVA mit p < 0,05 und an-
schließender Mann-Whitney U-Test mit p < 0,0083 wegen Bonferroni-Korrektur)            
(Abb. 65b)). Bei der Ausnahme handelte es sich um Fließrinne 500. Eine Erklärung für diese 
Unterschiede bei den Männchen liegt nicht vor. 
Die Körperlänge der Weibchen war zwischen den Fließrinnen nicht signifikant unterschied-
lich (Kruskal-Wallis-ANOVA mit p > 0,05) (Abb. 65c)). 
Eine Konzentrations-Wirkungs-Beziehung beim Endpunkt Körperlänge lag sowohl bei den 
Juvenilen als auch Adulten weder bei Einschluss der Fließrinne 5 noch bei ihrem Ausschluss 
aus der Betrachtung vor. 
III.3.2.2.6.7 Drift 
5 x pro Woche wurde täglich die Drift (Anzahl der lebenden Gammariden am Absperrgitter 
vor dem Auffangbecken) in der jeweiligen Fließrinne erfasst. Dies war jedoch nicht immer 
möglich, da die Absperrgitter an manchen Tagen wegen starker Veralgung der Fließrinnen 
offengelassen werden mussten. Dies geschah in den unterschiedlichen Fließrinnen teilweise 
zu unterschiedlichen Zeiten während des Experiments, so dass eine vergleichende Betrach-
tung dieses Endpunkts nur bedingt möglich ist. Die in Abb. 66 dargestellten Ergebnisse 



























































































































































































Abb. 66: Drift von Gammariden aus den Populationen in den Fließrinnen. Dargestellt ist die 
tägliche Anzahl am jeweiligen Absperrgitter vor dem Auffangbecken gefundener, le-
bendiger Gammariden. 
 
In Abb. 66 ist zu erkennen, dass in allen Fließrinnen in den ersten Tagen nach dem Einsetzen 
der Tiere etwas Drift vorhanden war. Dies war jedoch bereits am Tag vor Applikation von 
Bisphenol A der Fall. Eine verstärkte Drift der Gammariden zum Zeitpunkt t0 als Fluchtreak-
tion aufgrund der Applikation der Chemikalie fand nicht statt. Vermehrte Drift als Reaktion 
von Gammariden auf Umweltchemikalien wurde von Dermott & Spence (1984), Liess et al. 
(1993) und Taylor et al. (1994) beschrieben. Ebenso wurde nach Bisphenol A-Applikation 
keine vermehrte Aufwanderung von Gammariden als Vermeidungsstrategie (Söderström, 
1987) festgestellt. Gegen Ende des Experiments (ab ca. t83) drifteten tendenziell mehr Gam-
mariden in Fließrinne K-15 als in den anderen Fließrinnen. Auch in der anderen Fließrinne 
ohne Bisphenol A (K-17) drifteten in der 2. Hälfte des Experiments mehr Gammariden als in 
den Fließrinnen mit Bisphenol A (s. Kap. III.3.3.5.2). Die Drift in diesen beiden Fließrinnen 
war vermutlich höher als normalerweise zu erwarten gewesen wäre, da sie nicht über den ge-
samten Verlauf des Experiments in diesem Ausmaß auftrat. Sie könnte daher darauf 
hindeuten, dass sich die Lebensbedingungen für die Gammariden in den Fließrinnen ohne 
Bisphenol A im Laufe des Experiments verschlechterten. 
Ein Einfluss von Bisphenol A auf die Drift scheint für das Fließrinnenexperiment sowohl mit 




III.3.2.2.6.8 Bedingungen in der Kontrolle K-15 
Mehrere Ergebnisse der Populationsuntersuchungen in den Fließrinnen könnten zu der An-
nahme führen, dass in K-15 die Lebensbedingungen der Gammariden im Vergleich zu den 
anderen Fließrinnen schlechter gewesen sein könnten. Dabei handelte es sich um die geringe 
Abundanz an Gammariden, den geringen Anteil an Juvenilen und brütenden Weibchen, den 
geringen Fekunditätsindex und die höhere Drift in den letzten Tagen vor Versuchsende in 
dieser im Vergleich zu den anderen Fließrinnen. 
Ein Vergleich mit historischen Kontrollen in den Fließrinnen lieferte keinen Hinweis, inwie-
weit sich die Population in K-15 „normal“ entwickelt hat. In früher durchgeführten 
Experimenten mit Gammariden wurden in die verwendeten Fließrinnen keine größenstruktu-
rierten Populationen eingesetzt. Aufschluss über die „normale“ Entwicklung der Population 
sowie die natürliche Variabilität in den Endpunkten könnte ein Fließrinnenexperiment mit 
mehreren Fließrinnen ohne Zusatz von Umweltchemikalien geben. 
Für die Kontrolle K-15 spricht, dass die physikalisch-chemischen Variablen des Fließrinnen-
wassers in K-15 keine relevanten Unterschiede zu den anderen Fließrinnen aufwiesen. Die 
Werte für jede dieser Variablen lagen in K-15 jeweils innerhalb der Schwankungsbreite der 
Werte von allen Fließrinnen (s. Kap. III.3.2.2.1). Es wurden auch keine qualitativen Unter-
schiede zwischen K-15 und den anderen Fließrinnen beobachtet. 
Es liegen somit keine konkreten Hinweise dafür vor, dass in K-15 die Lebensbedingungen für 




III.3.2.3 Abschließende Betrachtung zum Einfluss von Bisphenol A auf G. fos-
sarum im Fließrinnenexperiment 
Die Nitritkonzentration in den ersten Tagen des Fließrinnenexperiments war in Fließrinne 5 
wesentlich höher im Vergleich zu den anderen Fließrinnen (Kap. III.3.2.2.1). Dies könnte die 
Gammariden in Fließrinne 5 beeinflusst haben, so dass möglicherweise die Ergebnisse nicht 
mit denen der anderen Fließrinnen zu vergleichen sind. Es lässt sich beispielsweise nicht klä-
ren, ob Unterschiede in der Populationsstruktur der Gammariden in Fließrinne 5 bei 
Versuchsende auf den Einfluss von Bisphenol A oder Nitrit zurückzuführen sind. Die Diskus-
sion wird daher getrennt geführt: Einmal mit und einmal ohne Fließrinne 5. 
III.3.2.3.1 Betrachtung der Ergebnisse ohne Ausschluss der Fließrinne 5 
Über den gesamten Verlauf des Experiments betrachtet war das Überleben der Juvenilen aus 
den ersten beiden Bruten der MTT-Tiere in Fließrinne 5 schlechter als in den anderen Fließ-
rinnen, in der 2. Brut war die Brutgröße sowie der Anteil reproduktiver Weibchen erniedrigt 
und in der Population die Körperlänge der Juvenilen kleiner gegenüber der in den anderen 
Fließrinnen. Diese Unterschiede könnten auf eine toxische Wirkung der relativ hohen Nitrit-
konzentration am Anfang des Experiments zurückzuführen sein. 
Ein Effekt von Bisphenol A könnte bei der Brutgröße der 4. Brut sowie beim Anteil reprodu-
zierender Weibchen für die 3. und 4. Brut in den MTTs vorgelegen haben. Bisphenol A führte 
jeweils zu einer Herabsetzung der Werte. 
Die ermittelte EC10 bei der Brutgröße der 4. Brut betrug nominal 11 µg/L und effektiv         
0,5 µg/L. Wollenberger et al. (2003) berechneten bei Acartia tonsa (Copepoda) eine EC10 
(nominal) von ca. 20 µg/L Bisphenol A des Effekts auf die Hemmung der Eiproduktion bei 
einer Expositionsdauer von 6 Tagen. Im Gegensatz dazu zeigten Andersen et al. (1999) bei A. 
tonsa eine signifikante Erhöhung der Eiproduktion durch Bisphenol A bei einer Konzentration 
von 20 µg/L. Dieser scheinbare Widerspruch wird geklärt, wenn man das Alter der Ver-
suchstiere betrachtet. Die Eiproduktion war nur bei einem Alter von 10 Tagen aufgrund einer 
schnelleren Gonadenreifung der Weibchen erhöht (Andersen et al., 1999). Wollenberger et al. 
(2003) beobachteten die Eiproduktion hingegen zwischen Tag 11 und Tag 17 des Lebens von 
A. tonsa. Marcial et al. (2003) berichten von Tigriopus japonicus (Copepoda), dass kein Ein-
fluss von Bisphenol A auf die Fekundität bei adulten Weibchen vorlag, was möglicherweise 
auf die niedrigen verwendeten Testkonzentrationen von maximal 10 µg/L (nominal) zurück-
zuführen ist. 
Die EC50 (effektiv) für die Wirkung von Bisphenol A auf den Anteil reproduzierender Weib-




der Fekunditätsindex in der 4. und 5. Brut bei den Weibchen aus dem MTT in Fließrinne 500 
niedriger als in den anderen Fließrinnen. Auch in der Gammaridenpopulation in Fließrinne 
500 könnte sich Bisphenol A hemmend auf die Reproduktion ausgewirkt haben, da der Anteil 
an brütenden Weibchen und der Anteil an Juvenilen geringer war verglichen mit denen in den 
anderen Populationen. 
Somit weisen einerseits mehrere Reproduktionsvariablen auf einen negativen Einfluss von 
Bisphenol A hin. Andererseits war die Abundanz sowie der Anteil an brütenden Weibchen 
und an Juvenilen in der Population in der Fließrinne 5 (Fließrinne mit der niedrigsten Kon-
zentration) weit höher im Vergleich zu den anderen Fließrinnen bei Versuchsende. Falls die 
anfangs erhöhte Nitritkonzentration keine Wirkung auf die Gammariden in Fließrinne 5 ge-
habt haben sollte, könnten die Ergebnisse aus den Populationen bezüglich des Anteils 
brütender Weibchen und des Anteils der Juvenilen auf einen fördernden Einfluss von Bisphe-
nol A bei geringen Konzentrationen hindeuten. Bei Gastropoden wurde solch eine „inverted 
U-shape“-Konzentrations-Wirkungs-Beziehung des Effekts von Bisphenol A auf die Repro-
duktion nachgewiesen (Jobling et al., 2003). Die Befunde aus den MTTs sprechen für G. 
fossarum allerdings dagegen, wobei vermutlich die Ergebnisse aus den MTTs nicht direkt auf 
die Fließrinnenpopulation übertragbar sind. 
Nicht ausgeschlossen werden kann ferner die Möglichkeit, dass die Unterschiede in der Abun-
danz der Gammariden in den Fließrinnenpopulationen die natürliche Schwankungsbreite in 
diesem System repräsentierten. In zukünftigen Experimenten sollte daher die natürliche Vari-
abilität der verschiedenen Endpunkte in den Fließrinnen ohne Chemikalienzusatz untersucht 
werden. 
Im Zeitraum nach 70 Tagen Exposition bis zum Versuchsende nahm die Mortalität der Adul-
ten in den MTTs und Expositionsgefäßen in allen Fließrinnen zu. Gleichzeitig erhöhte sich 
der Level des Stressproteins hsp70 in den Gammariden (Jungmann et al., 2004a). In histologi-
schen Untersuchungen der weiblichen Gonaden nahm die Zellfläche der Oozyten im frühen 
vitellogenen Stadium (EVO) ab, während die Atresie bei Eiern im spätvitellogenen Stadium 
(LVO) zunahm (Jungmann et al., 2004a). Diese Befunde von verschiedenen biologischen 
Ebenen weisen darauf hin, dass sich vermutlich die Lebensbedingungen der Gammariden bei 
zunehmender Dauer des Experiments in den Fließrinnen verschlechterten. Im Hälterungsver-
such bei wöchentlichem Mediumwechsel zeigten Gammariden im gleichen Medium über 16 
Wochen eine geringe Mortalität (s. Kap. III.3.1). In welchem Ausmaß der nicht erfolgte Me-
diumwechsel im Fließrinnenexperiment zu einer Veränderung der Zusammensetzung des 
Fließrinnenmediums im Laufe des Experiments führte, und ob dieser oder andere Faktoren für 
die Zunahme der Mortalität eine Rolle spielten, ist unbekannt. In künftigen Fließrinnenexpe-
rimenten sollte die Zusammensetzung des Fließrinnenmediums während des Experiments 
analytisch geprüft und entsprechend nachdosiert werden. Es wurden mehr Gammariden am 




gibt es keine Erklärung, jedoch sollte das Ergebnis nicht überbewertet werden, da es sich nur 
um semiquantitative Beobachtungen handelte. 
III.3.2.3.2 Betrachtung der Ergebnisse bei Ausschluss der Fließrinne 5 
Nur in der 2. Brut war das Überleben der Juvenilen aus dem MTT in der höchsten Konzentra-
tion (Fließrinne 500) schlechter als in den anderen beiden Fließrinnen. In der 1. und 3. Brut 
war dieses Muster nicht zu erkennen. Ein Einfluss von Bisphenol A auf die Überlebensfähig-
keit von juvenilen Gammariden aus den MTTs scheint daher wohl ausgeschlossen zu sein. 
In den Gammaridenpopulationen war der Anteil an brütenden Weibchen und an Juvenilen in 
der Fließrinne 500 niedriger verglichen mit den anderen beiden Fließrinnen. 
Die Brutgröße der ersten 3 Bruten in den MTTs war in Fließrinne 500 am höchsten. Eine 
Konzentrations-Wirkungsbeziehung lag nicht vor. Gleichzeitig war auch die Abundanz der 
Juvenilen bis t69 in den Expositionsgefäßen für biochem./histologische Untersuchungen in 
dieser Fließrinne höher als in K-15. Beides deutet folglich auf einen fördernden Einfluss von 
Bisphenol A auf die Reproduktion hin. Jedoch war bereits in der 3. Brut der Anteil reproduk-
tiver Weibchen im MTT der Fließrinne 500 reduziert. 
In der 4. Brut nahm in den MTTs sowohl der Anteil reproduktiver Weibchen als auch die 
Brutgröße konzentrationsabhängig ab. Auch der Fekunditätsindex (juv) in der 4. Brut und der 
Fekunditätsindex am Versuchsende bei den brütenden Weibchen aus dem MTT in Fließrinne 
500 war wesentlich niedriger als in den anderen MTTs. 
Eine Auswirkung der geschädigten Reproduktion auf die Abundanz der Gammaridenpopula-
tion in Fließrinne 500 konnte indes nicht nachgewiesen werden. Die Abundanz entsprach der 
in K-15. Die Schwankungen in der Abundanz der Gammariden in den Fließrinnen könnten, 
insbesondere unter Ausschluss der Fließrinne 5, die natürliche Variabilität in der Abundanz 
repräsentieren. Zudem könnten andere Faktoren, beispielsweise unterschiedliches Wachstum 
der Gammariden, sich auf die Abundanz der Gammariden in den Populationen ausgewirkt 




III.3.3 Fließrinnenexperiment zum Einfluss der Wassertemperatur auf 
G. fossarum 
III.3.3.1 Ergebnisse der physikalisch-chemischen Variablen im Wasser der 
Fließrinnen 
Tab. 25 liefert eine Übersicht über die Ergebnisse bezüglich der physikalischen und chemi-
schen Variablen. Mit Ausnahme des gewünschten Unterschieds der Wassertemperatur von  
K-15 und K-17 wurden keine für die Gammaridenentwicklung relevanten Unterschiede zwi-
schen beiden Fließrinnen festgestellt. Weitere Details können dem Abschlussbericht des 
Xehogamm-Projekts (Jungmann et al., 2004a) und dem Anhang (CD-ROM) entnommen wer-
den. 
III.3.3.2 Untersuchungen in MTTs (Multi Tube Traps) 
III.3.3.2.1 Überleben der adulten Gammariden (P-Generation) 
Die Abb. 67 zeigt die Überlebenskurven der Adulten in den MTTs der beiden Fließrinnen 
ohne Zusatz von Bisphenol A. In jedes MTT wurden 15 Präkopula-Paare von G. fossarum 
eingesetzt. Von diesen insgesamt 30 adulten Tieren pro MTT überlebten bis zum Versuchsen-
de im MTT der Kontrolle mit einer eingestellten Wassertemperatur von 15 °C (K-15) 10 
Gammariden (33 %). In der Fließrinne mit einer Wassertemperatur von 17 °C (K-17) überleb-
te hingegen kein Tier im MTT. In den ersten Wochen des Experiments ähnelten sich die 
beiden Kurvenverläufe. Nach etwa 6 - 7 Wochen Versuchsdauer nahm die Anzahl der Über-
lebenden in K-17 stärker ab als in K-15. Die Überlebenszeiten der Gammariden in den MTTs 


























Abb. 67: Überleben der adulten G. fossarum in den MTTs (MTT) und Expositionsgefäßen für 




Das Vorkommen von Präkopula-Paaren im Verlauf des Experiments zeigt Abb. 68. Alle zu 
Beginn des Experiments in die MTTs eingesetzten Gammariden befanden sich in Präkopula. 
Bereits bei der nächsten Präkopulaphase traten innerhalb der jeweiligen Fließrinne Unter-
schiede zwischen den Paaren auf. Manche Paare befanden sich früher wieder in Präkopula, 
manche später. Außerdem können individuelle Unterschiede in der Präkopuladauer zu unter-
schiedlich hohen Häufigkeiten von Präkopula-Paaren in Abb. 68 geführt haben. 
Unterschiedliche Präkopuladauer bei Paaren bei gleicher Wassertemperatur wurde von 
Teichmann (1982) beschrieben.  
Auch zwischen beiden Fließrinnen sind Unterschiede in Abb. 68 erkennbar. Im MTT in K-17 
setzte die nächste und übernächste Präkopula tendenziell früher ein verglichen mit dem in    
K-15. Dieser Befund wird durch Literaturangaben gestützt. Bei höherer Wassertemperatur ist 
die Brutentwicklungszeit (Pöckl, 1990 und 1993a), die Dauer des Häutungsintervalls (Teich-




1980) kürzer, so dass die folgende Präkopula früher einsetzen kann. Die Präkopuladauer 

























Abb. 68: Anteil der Gammaridenpaare in Präkopula pro MTT in den beiden Fließrinnen mit 
unterschiedlicher Wassertemperatur. 
III.3.3.2.2.2 Brutanzahl 
In K-15 wurden 4 Bruten im MTT produziert, dagegen in K-17 wegen der hohen Adultenmor-
talität nur 3 Bruten. 
III.3.3.2.2.3 Brutentwicklungszeit 
Die Brutentwicklungszeit wurde für die vorliegende Untersuchung definiert als die Dauer 
vom ersten Auftreten von Juvenilen einer Brut bis zum Auftreten von Juvenilen in der nächs-
ten Brut pro reproduzierendem Weibchen (s. Kap. III.3.2.2.3.2.3). Die 1. Brut war zu Beginn 
des Experiments bereits im Marsupium der Weibchen angelegt. Die Brutentwicklungszeit 






























































Abb. 69: Brutentwicklungszeit für die a) 2. Brut und b) 3. Brut in den MTTs der beiden Fließ-
rinnen mit unterschiedlicher Wassertemperatur. Dargestellt sind Median, 25-75%-
Perzentile, Minimum und Maximum. *: signifikanter Unterschied mit p < 0,05. 
 
Die Entwicklungszeit der 2. Brut betrug im Median 21 Tage bei K-15 und 18 Tage bei K-17. 
Nach Pöckl (1990) berechnet müsste die Brutentwicklungszeit bei 15 °C etwa 23 Tage bzw. 
bei 17 °C etwa 19 Tage betragen. Die beobachteten Brutentwicklungszeiten ähnelten somit 
den berechneten. 
Die Entwicklungszeit der 3. Brut betrug im Median 32 Tage bei K-15 und 27 Tage bei K-17. 
Nach Entlassen der 2. Brut aus dem Marsupium erfolgte im MTT noch eine mehrere Tage 
dauernde Präkopula, bis die nächste Befruchtung erfolgte. Diese Zeit ist in der vorliegenden 




Befruchtung aufgrund der zu großen Beobachtungsintervalle nicht bestimmt werden konnte. 
Hierdurch ergab sich für die 3. Brut eine größere Dauer als bei der 2. Brut. 
Die Brutentwicklungszeit im MTT in K-17 war sowohl für die 2. als auch für die 3. Brut sig-
nifikant kürzer im Vergleich zu der in K-15 (Mann-Whitney U-Test, p < 0,05). Die 
Ergebnisse bestätigen somit die in der Literatur angegebene Abhängigkeit der Brutentwick-
lungszeit von der Wassertemperatur bei Gammariden (Welton & Clarke, 1980; Teichmann, 
1982; Pöckl, 1990 und 1993a; Sutcliffe, 1992). 
III.3.3.2.2.4 Anzahl der Nachkommen 
Die Anzahl der aus dem Marsupium der Weibchen entlassenen Nachkommen pro Brut sind in 
Tab. 34 aufgeführt. Darin ist zu erkennen, dass in K-17 in der 1. und 2. Brut mehr Nachkom-
men als in K-15 produziert wurden. In der 3. Brut waren es etwa gleich viele Nachkommen. 
Tab. 34: Anzahl der aus dem Marsupium der Weibchen entlassenen Nachkommen pro Brut in 
den MTTs der beiden Fließrinnen mit unterschiedlicher Wassertemperatur. 
Brut K-15 K-17
1 47 83 
2 118 131 
3 71 67 
 
Die Anzahl der Nachkommen pro MTT und Brut ist abhängig von der Anzahl der reproduzie-
renden Weibchen und der Brutgröße jedes dieser produzierenden Weibchen. Im Folgenden 
werden beide Endpunkte getrennt voneinander betrachtet. 
III.3.3.2.2.4.1 Anteil reproduzierender Weibchen 
Von den Weibchen, die theoretisch zur Reproduktion fähig waren (s. Kap. III.3.2.2.3.2.5), 
produzierten in K-15 für die 1. Brut 8 Weibchen (57 %), in K-17 9 Weibchen (60 %) Nach-
wuchs. Diese Brut war bereits im Freiland im Marsupium der Weibchen angelegt worden. In 
den MTTs im Fließrinnenexperiment sorgten hingegen für die 2. und 3. Brut in beiden Fließ-
rinnen jeweils alle reproduzierfähigen Weibchen für Nachkommen. Ein Temperatureinfluss 





Die Brutgröße wurde definiert als die Anzahl der aus dem Marsupium entlassenen Jungen pro 
















































Abb. 70: Brutgröße der a) 1. Brut, b) 2. Brut und c) 3. Brut in den MTTs der beiden Fließrin-
nen mit unterschiedlicher Wassertemperatur. Dargestellt sind Median, 25-75%-





Die Anzahl reproduzierender Weibchen betrug mindestens n = 8. In der 1. Brut, die bereits im 
Freiland angelegt worden war, betrug die Anzahl der Nachkommen pro Weibchen im Median 
6,5 bei K-15 bzw. 9 bei K-17. In der 2. Brut wurden im Mittel 7,5 Juvenile pro Weibchen bei 
K-15 bzw. 9 bei K-17 aus dem Marsupium entlassen. In der 3. Brut waren es 6 (K-15) bzw. 7 
(K-17) Juvenile pro brütendem Weibchen. Nach der in Pöckl (1990) angegebenen Gleichung 
lässt sich berechnen, dass der Schlüpferfolg bei 15 °C 70,3 % und bei 17 °C 62,4 % beträgt. 
Werden diese Schlüpferfolge zugrunde gelegt, so waren bei dem kleinsten Median der Anzahl 
der Nachkommen (K-15, 3. Brut) theoretisch 8,5 Eier ursprünglich im Marsupium enthalten. 
Beim größten Median (K-17, 1. und 2. Brut) müssten es 14,4 Eier gewesen sein. Pöckl (1990) 
fand beispielsweise bei 16 °C im Mittel 10,2 Eier im Marsupium bei Weibchen von G. fossa-
rum. Die berechneten Werte für die Brutgröße ähneln folglich diesem Literaturwert und 
liegen innerhalb der Schwankungsbreite der Ergebnisse aus den Freilanduntersuchungen in 
Kap. II.3.3.4.4. 
Tendenziell war in allen 3 Bruten die Anzahl der Nachkommen (Brutgröße) pro brütendem 
Weibchen im MTT von K-17 höher als im MTT von K-15. Dieser Unterschied war jedoch 
nicht signifikant (Mann-Whitney U-Test, p > 0,05) und bereits bei der Brut vorhanden, die 
schon zu Beginn des Experiments angelegt gewesen war. Daher kann dieser Unterschied nicht 
auf die unterschiedliche Wassertemperatur in den Fließrinnen zurückgeführt werden, sondern 
basiert vermutlich auf der natürlichen Schwankungsbreite dieses Endpunkts. Ein negativer 
Einfluss der höheren Temperatur auf die Brutgröße, wie er im Freiland in Kap. II.3.3.4.4 so-
wie bei Pöckl (1990) beschrieben wurde, konnte im Fließrinnenexperiment nicht bestätigt 
werden. 
III.3.3.3 Untersuchungen der F1-Generation aus den MTTs 
Pro Fließrinne wurde das Überleben der jeweiligen Brut jeweils in einem Expositionsgefäß 
beobachtet (s. Kap. III.3.2.2.4). 
III.3.3.3.1 Überleben der 1. Brut 
Der prozentuale Anteil Überlebender der 1. Brut im Verlauf der Zeit ist in Abb. 71 dargestellt. 
In den ersten 30 Tagen nach ihrer Geburt sank der Anteil Überlebender in K-15 schneller als 
in K-17. In beiden Fließrinnen starben jedoch die letzten Juvenilen dieser Brut nach etwa 80 
Tagen. Im Gegensatz dazu überlebten beispielsweise bei Pöckl (1990) nach 90 Tagen bei     
16 °C 75 % und bei 20 °C 42 % von ebenfalls gruppenweise gehaltenen Juvenilen. Der Grund 























Abb. 71: Überleben der 1. Brut aus den MTTs der beiden Fließrinnen mit unterschiedlicher 
Wassertemperatur. 
III.3.3.3.2 Überleben der 2. Brut 
Der prozentuale Anteil Überlebender der 2. Brut im Verlauf der Zeit ist in Abb. 72 dargestellt. 
In K-15 überlebten bis zum Ende des Experiments 2 % der Juvenilen aus der 2. Brut (mit ei-
nem Alter von ca. 62 Tagen). In K-17 waren dagegen bereits nach 21 Tagen alle Juvenilen 
dieser Brut tot. Die 2. Brut wurde nach der Präkopula zu Beginn des Experiments produziert, 
war also bereits während ihrer gesamten Entwicklungszeit im Marsupium der Weibchen in  
K-17 der erhöhten Wassertemperatur ausgesetzt. Möglicherweise wirkte sich dadurch die hö-























Abb. 72: Überleben der 2. Brut aus den MTTs der beiden Fließrinnen mit unterschiedlicher 
Wassertemperatur. 
III.3.3.3.3 Überleben der 3. Brut 
Der prozentuale Anteil Überlebender der 3. Brut im Verlauf der Zeit ist in Abb. 73 dargestellt. 
Von der 3. Brut überlebten in beiden Fließrinnen keine Juvenilen. 100 % Mortalität wurde 
schneller in K-17 (nach 14 Tagen) als in K-15 (nach 28 Tagen) erreicht. Unabhängig von der 
Wassertemperatur war die Mortalität der 3. Brut hoch. Wahrscheinlich waren nicht nur die 
Juvenilen selbst, sondern bereits ihre Eltern in den Fließrinnen gegen Ende des Experiments 

























Abb. 73: Überleben der 3. Brut aus den MTTs der beiden Fließrinnen mit unterschiedlicher 
Wassertemperatur. 
 
III.3.3.4 Untersuchungen in Expositionsgefäßen für biochem./histologische 
Untersuchungen 
III.3.3.4.1 Überleben der adulten Gammariden (P-Generation) 
Das Überleben der eingesetzten 52 adulten G. fossarum (26 Präkopula-Paare) ist vergleichend 
mit dem der Adulten aus den MTTs in Abb. 67 dargestellt. Man kann erkennen, dass der Ver-
lauf der Überlebenskurven der MTT-Tiere das Überleben der Tiere in den Expositionsgefäßen 
gut widerspiegelte, da beide Verläufe sich pro Fließrinne ähnelten. Bei Versuchsende hatten 





III.3.3.4.2 Abundanz der juvenilen Gammariden (F1-Generation) 
In beiden Fließrinnen fand Reproduktion in den Expositionsgefäßen für bio-
chem./histologische Untersuchungen statt. Die meisten Juvenilen wurden nach dem ersten der 
5-wöchigen Probenahmeintervalle gezählt, danach erfolgte in beiden Fließrinnen eine Ab-
nahme der Abundanz dieser Juvenilen (Abb. 74). 
 
Abb. 74: Abundanz der juvenilen G. fossarum in den Expositionsgefäßen für bio-






















In K-15 sank die Abundanz der Juvenilen von 191 (nach 5 Wochen) auf 15 Individuen am 
Ende des Experiments. Für K-17 konnte die genaue Abundanz der Juvenilen in dem Expositi-
onsgefäß nach 5 Wochen leider nicht bestimmt werden. Sie war jedoch nach Schätzung per 
Augenmerk vergleichbar mit der in K-15. Bereits nach 10 Wochen betrug die Abundanz der 
Juvenilen in K-17 nur noch etwa ein Fünftel der Abundanz der Juvenilen in K-15. Bei Ver-
suchsende war kein juveniles Tier im Expositionsgefäß der Fließrinne K-17 vorhanden. 
III.3.3.5 Populationen in den Fließrinnen 
III.3.3.5.1 Abundanzen 
In K-17 wurden bei Versuchsende keine Gammariden in der Gesamtfließrinne gefunden. In 





Zur semiquantitativen Erfassung der Drift von G. fossarum wurden fast täglich die an die Ab-
sperrgitter angedrifteten, lebendigen Tiere gezählt und in die Fließrinne zurückgesetzt. Die 
Anzahlen dieser Gammariden sind in Abb. 75 dargestellt. 
Abb. 75: Drift von G. fossarum in den Fließrinnen mit unterschiedlicher Wassertemperatur. 
Dargestellt ist die tägliche Anzahl am jeweiligen Absperrgitter vor dem Auffangbe-


































Man kann erkennen, dass nach dem Einsetzen der Gammariden und am folgenden Tag in bei-
den Fließrinnen eine leichte Drift vorhanden war. Daraufhin wurden etwa in den ersten 3 
Wochen des Experiments keine lebenden Gammariden an den Absperrgittern gefunden. In 
den folgenden Wochen war eine Erfassung der Drift nicht möglich, da aufgrund der starken 
Veralgung die Absperrgitter hochgezogen werden mussten. Erst ab t83 (K-15) bzw. t69 (K-17) 
konnte die Drift wieder erfasst werden. Ab diesen Zeitpunkten fand in beiden Fließrinnen 
Drift statt. Das Ausmaß der Drift ähnelte sich zwischen den Fließrinnen, ein Temperatureffekt 
war nicht zu erkennen. Die Driftbeobachtungen zeigten, dass mindestens bis t89 noch Gamma-




III.3.3.6 Abschließende Betrachtung zum Einfluss der Wassertemperatur auf 
G. fossarum im Fließrinnenexperiment 
In der Fließrinne K-17 konnten Effekte der Wassertemperatur auf die Entwicklung und das 
Überleben von G. fossarum durch den Vergleich mit der Fließrinne K-15 festgestellt werden. 
In allen Formen der Exposition (im MTT, in Expositionsgefäßen und als Fließrinnenpopulati-
on) wurde eine sehr hohe Mortalität sowohl bei den Adulten als auch bei den Juvenilen 
beobachtet. Pöckl & Humpesch (1990) beschrieben einen Temperaturoptimumsbereich von 4 
bis 19 °C für G. fossarum. Aufgrund dieser Literaturangabe wäre folglich ein direkter Ein-
fluss der Temperatur auf das Überleben der Gammariden in K-17 auszuschließen. Welche 
indirekten Effekte für die hohe Mortalität der Gammariden in dieser Fließrinne verantwortlich 
waren, ist unbekannt. Die Befunde von verschiedenen biologischen Ebenen weisen darauf 
hin, dass sich vermutlich die Lebensbedingungen der Gammariden bei zunehmender Dauer 
des Experiments in allen Fließrinnen verschlechterten (s. Kap. III.3.2.3.1). Im Zschonerbach, 
aus dem die Gammariden stammten, beträgt die Wassertemperatur auch im Hochsommer nur 
etwa 12 °C (Petzsch, 2002). Möglicherweise waren die Gammariden an die geringeren Tem-
peraturen im Bachwasser adaptiert, so dass die Temperaturerhöhung in K-17 einen 
zusätzlichen Stress für die Gammariden bedeutete. 
Gemäß der Literatur verkürzte sich aufgrund der höheren Wassertemperatur die Brutentwick-
lungszeit bei den Weibchen im MTT der Fließrinne K-17 verglichen mit der bei den 
Weibchen in K-15. Dagegen konnte die ebenfalls beschriebene Reduktion der Brutgröße mit 
Zunahme der Wassertemperatur oberhalb eines Optimums von 12 °C (Pöckl, 1990) nicht be-
stätigt werden. 
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IV EINFLUSS VON BISPHENOL A AUF DIE OSMO-
REGULATION VON GAMMARUS LACUSTRIS 
IV.1 Einleitung 
In Kap. III.3.2.2  wurde ein Einfluss von Bisphenol A auf mehrere Reproduktionsendpunkte 
bei Gammariden im Fließrinnenexperiment nachgewiesen. Ob bei den verwendeten Konzen-
trationen auch nichtendokrine subletale Endpunkte oder andere hormonelle Stoffwechselwege 
gestört sein könnten, kann nicht ausgeschlossen werden. 
Die Aufrechterhaltung des osmotischen Gleichgewichts ist für Organismen ein wichtiger Pro-
zess. Sutcliffe (1984) berechnete beispielsweise, dass G. pulex 11 % seiner Energieressourcen 
für die Osmoregulation aufwenden muss. Störungen der osmo- und ionoregulatorischen Ka-
pazität von Organismen werden daher als frühes Warnsignal für die Einwirkung von diversen 
Stressoren auf Organismen benutzt (Lignot et al., 2000). Die osmoregulatorische Kapazität 
(OC) in Crustaceen ist definiert als der Unterschied zwischen dem osmotischen Druck der 
Hämolymphe und dem des externen Mediums bei einer bestimmten Salinität. In Süßwasser-
organismen wird ein höherer osmotischer Druck als im umgebenden Medium aufrecht-
erhalten, es findet also Hyper-OC statt (Lignot et al., 2000). Die Osmolalität ist definiert als 
die Konzentration aller osmotisch wirksamen Teilchen in einer Lösung. Sie besitzt die Einheit 
Osmol der gelösten Stoffe pro kg Lösungsmittel. Während die Osmolalität als Gesamtmaß für 
die OC herangezogen werden kann, geben Veränderungen in der Ionenzusammensetzung der 
Hämolymphe Hinweise auf mögliche zugrundeliegende Mechanismen (Spicer et al., 1998). 
Untersuchungen der osmoregulatorischen Kapazität als Biomarker für Stressoren wurden bei 
Crustaceen bereits durchgeführt. Beispielsweise berichteten Lignot et al. (1998) von einer 
Verringerung der Osmolalität beim Decapoden Penaeus japonicus durch TBTO. DDT hatte 
keinen Einfluss auf die Osmoregulation bei Callinectes sapidus (Leffler, 1975). Lindan (bei 
Gammarus duebenii; Inman & Lockwood, 1977), Endosulfan (bei Oziotelphusa senex senex; 
Rajeswari et al., 1989), p,p´-DDT (bei Carcinus maenas; Jowett et al., 1981) und Kupfer (bei 
Gammarus pulex; Brooks & Mills, 2003) führten zu einer Erniedrigung der Natriumkonzen-
tration in der Hämolymphe dieser Crustaceen. Ein je nach Population und Expositionsdauer 
unterschiedlicher Einfluss von Zink auf die Osmoregulation von G. pulex wurde von Spicer et 
al. (1998) beschrieben. Eine Übersicht über den Einfluss von Chemikalien auf die Osmoregu-
lation bei Crustaceen wird in Lignot et al. (2000) gegeben. 
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In der Studie sollte untersucht werden, ob Bisphenol A einen Einfluss auf die Osmoregulation 
bei Gammariden hat. 
IV.2 Material und Methoden 
Die Versuche mit G. lacustris wurden mit finanzieller Unterstützung durch ein Marie Curie-
Stipendium (ENDOCLIMA Marie Curie Training Site; Contract No. EVK1-CT-2002-57003) 
unter der Anleitung von Prof. Zachariassen (Laboratory of Ecophysiology and Toxicology) 
am Institutt for Biologi der NTNU Trondheim in Norwegen durchgeführt. 
IV.2.1 Charakterisierung von G. lacustris 
Gammarus lacustris G.O. Sars 1863 ist die einzige Gammaridenart in Norwegen, die nur in 
Süßwasser vorkommt (Ökland, 1969). Ihre Ausbreitung ist jedoch nicht auf Skandinavien be-
schränkt, sondern sie ist in weiten Teilen Nord-/Mitteleuropas, Russlands und Nordamerika 
zu finden (Ökland, 1969). Im Gegensatz zu G. fossarum bewohnt G. lacustris Seen und lang-
sam fließende Flüsse (Schellenberg, 1942; Ökland, 1969). Mit einer Körperlänge von ca.     
15 - 21 mm werden die Adulten dieser Art etwas größer als die von G. fossarum (Ökland, 
1969). G. lacustris wurde bei den Versuchen zur Osmoregulation anstelle von G. fossarum 
verwendet, da letztere Art in Norwegen nicht vorkommt. 
IV.2.2 Fang und Hälterung von G. lacustris 
Die Gammariden wurden am 01.11. und 02.11.2003 im See Vikerauntjönna in der Nähe 
Trondheims gefangen. Dabei wurde vom Ufer aus ein Handnetz mehrmals über den Seegrund 
und durch die Vegetation der Flachwasserzone gezogen. Die Gammariden wurden von Hand 
ausgelesen und in einem mit Seewasser gefüllten 10 L Kunststoffeimer zum Labor transpor-
tiert. Die Identifizierung der Art erfolgte mit Hilfe eines Binokulars (M5-96658, Wild) nach 
Schellenberg (1942) und Ökland (1969). 
Die beiden Hälterungsansätze bestanden jeweils aus einem Glasaquarium (L = 60 cm, B =   
25 cm, H = 25 cm) mit 20 L Leitungswasser (mindestens 24 h belüftet), einer etwa 1 cm di-
cken Schicht Korallensand zur Pufferung von pH-Schwankungen (J. O. Evjemo, persönliche 
Mitteilung) und 3 flachen Steinen (ca. 10x10x2 cm). Das Hälterungswasser wurde belüftet. 
Beim wöchentlichen Wasserwechsel wurden ¾ des Wassers gegen neues, mindestens 24 h 
belüftetes Leitungswasser ausgetauscht. Zur Fütterung wurden jeweils gemäß einer persönli-
chen Mitteilung von J. O. Evjemo zwei ca. 10 x 10 x 0,5 cm große Cellulosestücke mit Hilfe 
der Steine im Aquarium befestigt. Das Lichtregime bestand aus 12 h Licht und 12 h Dunkel-
heit. Die Akklimatisation der Gammariden an diese Bedingungen betrug mindestens 4 Tage, 
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bevor das jeweilige Experiment stattfand. Nach Sutcliffe (1984) brauchen Gammariden bei-
spielsweise 1 - 3 Tage für die Akklimatisation an eine Temperaturänderung. Die Wassertem-
peratur während der Hälterung und der Experimente mit G. lacustris betrug 15 °C. 
IV.2.3 Wirkung von Bisphenol A auf G. lacustris 
IV.2.3.1 Herstellung der Bisphenol A-Stammlösung 
100 mg Bisphenol A (99% Reinheit; Sigma Aldrich) wurden in knapp 1 L Leitungswasser in 
einem 1 L-Erlenmeyerkolben für 48 h auf einem Magnetrührer gelöst. Danach wurde die Lö-
sung auf 1 L mit Leitungswasser aufgefüllt und bis zur Verwendung in einem Kühlschrank 
aufbewahrt. 
IV.2.3.2 Durchführung des akuten Toxizitätstests mit G. lacustris 
Der akute Toxizitätstest mit G. lacustris wurde weitestgehend entsprechend dem mit adulten 
G. fossarum durchgeführt (s. Kap. III.2.4.2). Hiervon gab es folgende Abweichungen: Die 
Verdünnung der Stammlösung zur Herstellung der Nominalkonzentrationen erfolgte mit Lei-
tungswasser und nicht mit Medium nach Borgmann (1996). Der Test fand nicht in einem 
Brutschrank, sondern in einem Kühlraum (15 °C) statt. Die Sauerstoffsättigung wurde mittels 
einer Oxi330-Messsonde (WTW) und der pH-Wert mit einem Handylab 1 (Schott) gemessen. 
Die Letalität wurde nur anhand des Endpunkts Immobilisation (keine Reaktion bei mechani-
scher Reizung) und ohne Hilfe eines Binokulars festgestellt. Vorrangiges Ziel war die 
Bestimmung der LC50 nach 96 h Expositionsdauer. Die Ist-Konzentrationen von Bisphenol A 
in den Ansätzen wurden nicht erfasst. 
IV.2.3.3 Experiment zum Einfluss von Bisphenol A auf die Osmoregulation 
bei G. lacustris 
IV.2.3.3.1 Exposition von G. lacustris gegenüber Bisphenol A 
Die Exposition erfolgte ähnlich wie in Kap. IV.2.3.2 beschrieben. Die Expositionsdauer be-
trug 96 h. Davon abweichende Punkte waren: Es wurde versucht, nur Tiere im 
Zwischenhäutungsstadium zu verwenden (d.h. keine hellen Gammariden), da die Osmoregu-
lation vom Häutungsstadium bei Crustaceen abhängig sein kann (Charniaux-Legrand, 1952). 
Es wurden für jeden Probenahmezeitpunkt (alle 24 h) 20 Kontrolltiere und jeweils 10 Tiere 
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pro Bisphenol A-Konzentration verwendet, also insgesamt 280 Tiere. Aufgrund der Ergebnis-
se aus dem akuten Toxizitätstest sowie der höchsten nominalen Konzentration im 
Fließrinnenexperiment mit G. fossarum wurden folgende Nominalkonzentrationen eingesetzt: 
0,5; 1; 1,8; 3,4 und 6,5 mg/L Bisphenol A. Das Experiment wurde am 13.11.2003 gestartet. 
IV.2.3.3.2 Bestimmung der Mortalität 
Die Bestimmung der Mortalität erfolgte wie in Kap. IV.2.3.2 beschrieben. 
IV.2.3.3.3 Entnahme und Behandlung der Hämolymphe 
Mikrokapillaren (Blutkapillaren aus Glas, Volumen 50 µL, Länge 67 mm) wurden über einer 
Bunsenbrennerflamme ausgezogen und in 2 Teile geteilt (etwa jeweils 4 cm Länge). 
Mikrokapillaren derselben Art wurden für die Probenaufbewahrung an einem Ende über einer 
Bunsenbrennerflamme verschlossen. Sie wurden in flüssiges Paraffin eingetaucht, so dass 
Paraffin in die Kapillaren hochsteigen konnte. Danach wurden sie ca. 10 Sekunden in einem 
Zentrifugenröhrchen in einer Universal II-Zentrifuge (Hettich) zentrifugiert, so dass das Pa-
raffin eine Schicht am geschlossenen Ende der Kapillaren bildete. 
Für die Hämolymphprobenahme nach 24, 48, 72 und 96 h wurden jeweils 20 Tiere der Kon-
trolle und je 10 Tiere pro Konzentration verwendet. Das jeweilige Tier wurde mit einer 
Federstahlpinzette aus dem Expositionsgefäß entnommen und auf Papiertüchern abgetrocknet. 
Das Tier wurde zwischen Daumen und Zeigefinger gehalten und ein halbes Mikrokapillar-
stück mit ausgezogener Spitze zwischen zwei Rückensegmenten des Carapax hindurch in die 
Leibeshöhle eingeführt. Die Hämolymphe stieg durch Kapillarwirkung in das Mikrokapillar-
stück hoch, dabei wurde das Tier mehrmals leicht gedrückt. Pro Tier konnten etwa 1 bis 6 µL 
Hämolymphe entnommen werden. Das Kapillarstück mit der Probe wurde mit dem spitzen 
Ende in eine vorbereitete Mikrokapillare für die Aufbewahrung gesteckt und zusammen in 
einem Zentrifugenröhrchen ca. 5 Sekunden in einer Universal II-Zentrifuge (Hettich) zentri-
fugiert. Dadurch geriet die Probe unter der Paraffinschicht luftdicht verschlossen an das 
geschlossene Ende der Mikrokapillare. Die Proben wurden in einem Gefrierschrank aufbe-
wahrt. Nach der Hämolymphentnahme wurde jedes Tier einzeln in ein 1,5 mL-Eppen-
dorfgefäß (Merck) mit  75 % EtOH überführt. 
IV.2.3.3.4 Bestimmung der Osmolalität in der Hämolymphe 
Die jeweilige Probe wurde bei Raumtemperatur aufgetaut. Ca. 1 µL Hämolymphe wurde in 
eine mit flüssigem Paraffin gefüllte B-D Cornwall 2 CC Glasspritze (Becton Dickinson & 
Co.), an deren Spitze eine ausgezogene Glaskapillare (Capillaries C, Dade International) be-
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festigt war, aufgenommen. Pro Probe wurden alle 6 Löcher des Probenhalters für das Osmo-
meter (= 6 Subsamples) gefüllt. Die Osmolalität wurde mit Hilfe eines Nanoliter-Osmometers 
(Clifton), an das ein Stereomikroskop SV 11 (Zeiss) zur Beobachtung der Probe angeschlos-
sen war, über die Gefrierpunktserniedrigung bestimmt. Die jeweils niedrigste Osmolalität 
wurde notiert. 
IV.2.3.3.5 Bestimmung der Natriumkonzentration in der Hämolymphe 
Die jeweilige Probe wurde bei Raumtemperatur aufgetaut. Mit Hilfe einer Mikropipettierein-
richtung wurde ein 1 µL-Aliquot pro Tier entnommen. Die Mikropipettiereinrichtung bestand 
aus einer elektronischen Mikrometerschraube (Mitutoyo), an die eine Mikropipette (SMI) mit 
einer Glaskapillare (Capillaries C, Dade International) angeschlossen war. Jedes Aliquot wur-
de 1:5000 mit 0,1 M HNO3 (Suprapur, Merck) zu einem Endvolumen von 5 mL in einem     
14 mL-Plastikzentrifugenröhrchen verdünnt. Alle verdünnten Proben wurden über Nacht zur 
gleichmäßigen Verteilung der Probe innerhalb der Verdünnung in einem 5 °C-Kühlraum auf-
bewahrt. 
Die Bestimmung der Natriumkonzentration erfolgte mittels eines Perkin Elmer 2100 Flam-
men-Atomabsorptionsspektrometers. Als Lichtquelle wurde eine Na/K-Hohlkathodenlampe 
(Stromstärke 8 mÅ) verwendet. Die Wellenlänge betrug 589 nm, die Spaltbreite 0,4 nm. Die 
Luft-/Acetylen-Flamme wurde mit einer Zufuhr von 8 L/min Luft und 2,5 L/min Acetylen 
versorgt. Die Brennerposition wurde optimiert. 
Für die Kalibrierung im linearen Bereich wurden Standardlösungen mit den Konzentrationen 
100, 500 und 900 µg/L Natrium in 100 mL-Plastikerlenmeyerkolben aus einer Stammlösung 
(1000 ppm Spectrosol Standardnatriumlösung; BDH Chemicals) und 0,1 M HNO3 (Suprapur, 
Merck) hergestellt. 
Von jeder verdünnten Probe wurden 3 Messungen durchgeführt und deren Mittelwert notiert. 
IV.2.3.3.6 Bestimmung der Calciumkonzentration in der Hämolymphe 
Die jeweilige Probe wurde bei Raumtemperatur aufgetaut. Da nicht genügend Probenmaterial 
für eine Calciumkonzentrationsbestimmung pro Individuum vorhanden war, mussten die Pro-
ben z.T. gepoolt werden, um die benötigten 2 µL-Aliquots zu bekommen. Die Hämolymphe 
wurde mit Hilfe der Mikropipettiereinrichtung aus den Aufbewahrungskapillaren entnommen. 
Jedes Aliquot wurde 1:500 zu einem Endvolumen von 1 mL in einem 1,5 mL-Eppendorfgefäß 
(Merck) verdünnt. Die Verdünnungslösung bestand aus 0,1 M HNO3 (Suprapur, Merck), die 
mit 0,1 % KCl (p.A., Merck) zur Kontrolle von Ionisationsinterferenzen und 0,1 % Lantha-
num (III)-nitrathexahydrat (99%) (Acros Organics) zur Unterdrückung von chemischen Inter-
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ferenzen versetzt war. Alle verdünnten Proben wurden über Nacht zur gleichmäßigen Vertei-
lung der Probe innerhalb der Verdünnung in einem 5 °C-Kühlraum aufbewahrt. 
Die Bestimmung der Calciumkonzentration erfolgte mit demselben AAS wie für die Natrium-
konzentrationsbestimmung. Als Lichtquelle wurde eine Ca/Mg-Hohlkathodenlampe (Strom-
stärke 10 mÅ) verwendet. Die Wellenlänge betrug 422,7 nm, die Spaltbreite 0,7 nm. Die Luft-
/Acetylen-Flamme wurde mit einer Zufuhr von 8 L/min Luft und 2,5 L/min Acetylen ver-
sorgt. Die Brennerposition wurde ebenfalls optimiert. 
Für die Kalibrierung im linearen Bereich wurden Standardlösungen mit den Konzentrationen 
1, 2 und 4 mg/L Calcium in 100 mL-Plastikerlenmeyerkolben aus einer Stammlösung 
(Spectrosol Standard-Calciumcitratlösung mit 1g/L Calcium; BDH Chemicals) und 0,1 M 
HNO3 (Suprapur, Merck) mit den oben erwähnten Zusätzen hergestellt. 
Von jeder verdünnten Hämolymphprobe wurden 3 Messungen durchgeführt und deren Mit-
telwert notiert. 
Zum Nachweis von Calcium im weißen Niederschlag (s. Kap. IV.3.2.5): Von der Probe eines 
Tieres mit milchig-blauer Hämolymphe wurde nach Auftauen bei Raumtemperatur der Teil 
der Kapillare, der den weißen Niederschlag enthielt, abgetrennt. Dieses Kapillarstück mit ca. 
1 µL Pellet wurde in 1 mL 14,5 M HNO3 (Suprapur, Merck) in einem 1,5 mL-
Eppendorfgefäß im Wasserbad bei 45 ° C gelöst. 690 µL dieser Lösung wurden in 100 mL 
destilliertem Wasser plus 0,1 % KCl (p.A., Merck) und 0,1 % Lanthanum (III)-
nitrathexahydrat (99%) (Acros Organics) in einem Plastikerlenmeyerkolben transferiert. Mit 
dieser verdünnten Probe wurden mehrere AAS-Messungen durchgeführt. 
IV.2.3.3.7 Geschlechtsbestimmung bei G. lacustris 
Die Geschlechtsbestimmung der in Ethanol fixierten Gammariden erfolgte mit Hilfe eines 
Binokulars (M5-96658, Wild) nach der in Kap. II.2.6.6 beschriebenen Methode anhand des 
Vorhandenseins von Oostegiten (Weibchen) bzw. 1 oder 2 Penispapillen (Männchen). 
IV.2.4 Statistische Methoden 
Für die Berechnungen wurden die Programme EXCEL `97, STATISTICA 5.0 und ToxRat 
Professional 2.07 (ToxRat® Solutions GmbH, 2002) verwendet. 
LC50-Werte wurden mittels Probitanalyse kalkuliert (Litchfield & Wilcoxon, 1949; Weber, 
1972). Die Prüfung auf Normalverteilung der Daten erfolgte mit Hilfe des R/s-Tests. Die 
Homogenität der Covarianzen wurde durch einen Cochran-Test untersucht. Zur Bestimmung 
von signifikanten Unterschieden der verschiedenen Konzentrationen zur Kontrolle wurde der 
Williams-Multiple Sequential- t-Test (im Folgenden kurz Williams-Test genannt) herangezo-
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gen. Das Signifikanzniveau wurde mit p < 0,05 festgelegt. Für den statistischen Vergleich 
zwischen den Konzentrationen wurde eine Kruskal-Wallis-ANOVA durchgeführt. Das Signi-
fikanzniveau wurde ebenfalls mit p < 0,05 festgelegt. Anschließend wurden die Ansätze 
paarweise mit Hilfe des Mann-Whitney U-Tests plus Bonferroni-Korrektur auf signifikante 
Unterschiede geprüft. Für den Vergleich zwischen der Osmolalität der normalen und der Hä-
molymphe mit weißem Niederschlag wurde der Mann-Whitney U-Test benutzt 
(Signifikanzniveau: p < 0,05). 
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IV.3 Ergebnisse und Diskussion 
IV.3.1 Akute Toxizität von Bisphenol A für G. lacustris 
G. lacustris wurde anstelle von G. fossarum zur Untersuchung der Osmoregulation verwen-
det. Daten bezüglich der Toxizität von Bisphenol A auf erstere Art fehlen. Daher wurde vor 
dem eigentlichen Osmoregulationsexperiment die akute Toxizität bestimmt. Als toxikologi-
scher Endpunkt für die Letalität (96 h) diente die Immobilisation (keine Fluchtreaktion bei 
mechanischer Reizung). Es wurden dieselben Nominalkonzentrationen von Bisphenol A wie 
bei G. fossarum eingesetzt: 0,5; 1; 2; 4 und 8 mg/L. 
Die Anzahl der immobilisierten Gammariden ist in Tab. 35 dargestellt. In der höchsten 
Bisphenol A-Konzentration ist eine zeitliche Abhängigkeit der Toxizität erkennbar. 
Tab. 35: Anzahl der Gammariden ohne Fluchtreaktion (Immobilisation) im akuten Toxizitäts-
test mit Bisphenol A [mg/L]. n = 10 pro Ansatz; K: Kontrolle. 
 Ansatz [mg/L Bisphenol A] 
 K 0,5 1 2 4 8 
Dauer [h] Anzahl immobilisierter Tiere pro Ansatz 
24 0 0 0 0 0 1 
48 0 0 0 0 0 6 
72 0 0 0 0 0 7 
96 0 0 0 0 1 9 
 
Die Sauerstoffsättigung in den Ansätzen betrug am Anfang des Experiments im Mittel 103 % 
(± 1,0 Standardabweichung) und am Ende im Mittel 78 % (± 3,8 Standardabweichung). Der 
pH-Wert lag am Anfang des Experiments im Mittel bei 8,3 (± 0,3 Standardabweichung) und 
am Ende im Mittel bei 7,9 (± 0,4 Standardabweichung). Sauerstoffsättigung und pH waren in 
einem Bereich, der das Überleben von Gammariden nicht beeinträchtigt (Ökland, 1969; Vo-
bis, 1973; Foeckler & Schrimpff, 1985). 
Aufgrund der Datenlage ist eine Berechnung der LC50 nur nach einer Expositionsdauer von  
96 h möglich. Die LC50 nach 96 h betrug 5,7 mg/L Bisphenol A. Die dazugehörige Kon-
zentrations-Wirkungs-Kurve ist in Abb. 76 dargestellt. Die Steigung der Konzentrations-
Wirkungs-Kurve nach 96 h Exposition verläuft bei G. lacustris etwas steiler als bei G. fossa-
rum (Abb. 43). Mit 5,7 mg/L (G. lacustris) bzw. 1,9 mg/L (G. fossarum) Bishenol A liegen 
die LC50-Werte beider Gammmaridenarten jedoch in derselben Größenordnung. 
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Abb. 76: Konzentrations-Wirkungs-Kurve (durchgezogene Linie) des letalen Effekts von 
Bisphenol A nach 96 h Exposition auf den Endpunkt Immobilisation bei adulten G. 
lacustris. Gepunktete Linien: untere und obere 95 %-Konfidenzbereichsgrenzen;       
p (Chi²) = 0.9782; p (F) = 0,001. 
 
IV.3.2 Experiment zum Einfluss von Bisphenol A auf die Osmoregula-
tion bei G. lacustris 
IV.3.2.1 Mortalität 
Nach 24 h Exposition trat in keinem Ansatz Mortalität auf. Im weiteren Verlauf des Experi-
ments wurden nur in der höchsten Konzentration von Bisphenol A immobilisierte Tiere 
gefunden (Tab. 36).  
Tab. 36: Mortalität (Immobilisation) von G. lacustris im Osmoregulationsexperiment in der 
höchsten Konzentration von Bisphenol A. 
 6,5 mg/L Bisphenol A 






Eine LC50 konnte somit nicht berechnet werden. Da in der zweithöchsten Konzentration von 
3,4 mg/L Bisphenol A keine und in der höchsten Konzentration von 6,5 mg/L Bisphenol A  
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90 % immobilisierte Tiere vorhanden waren, muss die LC50 nach 96 h zwischen diesen beiden 
Konzentrationen liegen. Sie entspricht damit dem im akuten Toxizitätstest berechneten Wert 
von 5,7 mg/L Bisphenol A. Von 8 der 9 immobilisierten Tieren war eine Hämolymph-
entnahme möglich, 1 Tier befand sich hingegen nach 96 h bereits im Zustand der Verwesung. 
IV.3.2.2 Osmolalität in der Hämolymphe 
Um Veränderungen der Osmoregulation bei G. lacustris durch Bisphenol A zu detektieren, 
wurde als Gesamtmaß die Osmolalität der Hämolymphe erfasst. Die Ergebnisse bezüglich 
aller untersuchten Tiere (n = 3 - 20) sind in Abb. 77 dargestellt. Die Osmolalität in der Hämo-
lymphe der Kontrolltiere lag etwa im Bereich zwischen 250 und 300 mOsm/kg. Diese Werte 
stimmen gut mit Angaben zur Osmolalität der Hämolymphe bei G. pulex von etwa             
280 mOsm/kg überein (Spicer et al., 1998). Die Exposition gegenüber Bisphenol A führte 






























































































Abb. 77: Osmolalität in der Hämolymphe von G. lacustris bei unterschiedlicher Expositions-
dauer und Konzentration von Bisphenol A. Dargestellt sind der arithmetische 
Mittelwert ± Standardabweichung. 
 
Auch im zeitlichen Verlauf des Experiments wurden keine Veränderungen beobachtet     
(Abb. 78). Die Werte der exponierten Tiere streuten um die Kontrollwerte und entsprachen 
sicherlich der natürlichen Variabilität. 
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Abb. 78: Zeitlicher Verlauf der Osmolalität in der Hämolymphe von G. lacustris bei Exposi-
tion gegenüber Bisphenol A. Dargestellt sind die arithmetischen Mittelwerte. 
 
Betrachtet man die Osmolalität aufgeteilt nach den Geschlechtern, wie in Abb. 79 dargestellt, 
so ist auch hierbei kein Einfluss von Bisphenol A zu erkennen. Eine Aufteilung der Daten zu 
den beiden Geschlechtern erfolgte nur für die Expositionsdauer 96 h sowie für die Kontrollen 
und Tiere in der höchsten Konzentration nach 24 h bis 72 h Exposition. Einschränkend für 
eine allgemeingültige Aussage bezüglich des Einflusses von Bisphenol A auf die unterschied-
lichen Geschlechter ist zu beachten, dass es sich bei den Weibchen aufgrund der typischen 
Reproduktionspause dieser Art zum Zeitpunkt des Experiments nur um nicht brütende Exem-
plare handelte. Die Reproduktion findet bei G. lacustris im Frühjahr oder Sommer statt 
(Ökland, 1969; DeMarch, 1982). Der physiologische Status und die Beeinflussbarkeit durch 
Bisphenol A könnte daher zwischen Weibchen und Männchen sehr ähnlich gewesen sein. 
Intersexe wurden im Experiment nicht gefunden, wurden aber zu einem geringen Prozentan-
teil in der Population im Freiland nachgewiesen (0,8 % Intersexanteil; eigene Untersuchungen 
einer Probe von n = 261 am 11.10.2003). Intersexe bei G. lacustris wurden in Norwegen von 
Ökland (1969) in 2 von 82 untersuchten Gewässern gefunden. Eigene Untersuchungen der 
Autorin dieser beiden einzigen Proben, die Intersexe enthielten, ergaben einen Intersexanteil 
von 8,3 % und 12,9 %. Mehli (1973) ermittelte in einem See, der dem Probenahmegewässer 
der hier verwendeten Gammariden benachbart ist, in der dortigen Population von G. lacustris 















































































































































Abb. 79: Osmolalität in der Hämolymphe gesamt und in den unterschiedlichen Geschlechtern 
von G. lacustris bei unterschiedlicher Expositionsdauer gegenüber Bisphenol A. Dar-
gestellt sind der arithmetische Mittelwert ± Standardabweichung. 
 
Aufgrund der Ergebnisse bezüglich des Endpunkts Osmolalität ließe sich vermuten, dass 
Bisphenol A keinen Einfluss auf die Osmoregulation bei G. lacustris hat, obwohl die Tiere 
zumindest in der höchsten Konzentration ab 48 h Expositionsdauer deutlich geschädigt waren 
(Immobilisation). Jedoch wird mit der Osmolalität nur ein Gesamtmaß für Veränderungen der 
Osmoregulation betrachtet. So könnte z.B. der Ausstrom eines gelösten Stoffes aus der Hämo-
lymphe durch den gleichzeitigen Einstrom anderer Ionen aus dem umgebenden Medium oder 
aus den Zellen in die Hämolymphe in einer unveränderten Osmolalität resultieren. Deshalb 
wurde zusätzlich die Konzentration ausgewählter osmotisch aktiver Stoffe in der Hämo-
lymphe untersucht. 
IV.3.2.3 Konzentration von Natrium in der Hämolymphe 
Natriumchlorid ist der wichtigste in der Hämolymphe gelöste Stoff (Florey, 1975) und trägt 
etwa zu 90 % zur Osmolalität in der Hämolymphe von Crustaceen bei (Lignot et al., 2000). 
Normalerweise ist folglich die Natriumkonzentration in der Hämolymphe direkt proportional 
zur Osmolalität. Diese Beziehung wurde auch in der vorliegenden Studie beobachtet. Die 
Regressionsanalyse in Abb. 80 über alle Proben zeigt einen - wenngleich sehr schwachen - 
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positiven Zusammenhang zwischen den beiden Variablen. Vermutlich wegen der hohen An-
zahl an Daten (n = 142) war die Korrelationsberechnung nach Spearman signifikant              
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Abb. 80: Korrelation zwischen Natriumkonzentration und Osmolalität in allen Hämo-
lymphproben von G. lacustris. n = 142; Spearman-Korrelationkoeffizient R = 0,216; 
p = 0,01. 
 
Die Korrelationsberechnung lieferte auch unter Ausschluss des weit von der Regressionsgera-
den und ihren 95 %-Konfidenzintervallen entfernt liegenden Wertes (Na+-Konz. = 182 mM/ 
Osmolalität = 402 mOsm/kg) ein signifikantes Ergebnis. Die Signifikanz kam also nicht nur 
durch diesen einen Wert zustande. 
Abb. 81 zeigt die Natriumkonzentration in der Hämolymphe gegenüber Bisphenol A expo-
nierter Gammariden zu den unterschiedlichen Probenahmezeitpunkten. Die mittleren 
Natriumkonzentrationen der Kontrollen lagen zwischen 98 und 116 mM/L. Für G. pulex wer-
den ähnliche Werte zwischen 99 und 102 mM/L Na+ von Spicer et al. (1998) und 106 mM/L 
Na+ von Sutcliffe (1971) genannt. Brooks & Mills (2003) berichteten hingegen von einer Na-
triumkonzentration von ca. 170 mM/L für G. pulex.Eine Konzentrations-Wirkungs-Beziehung 
lag nicht vor. Jedoch wurde mit Ausnahme des Expositionszeitpunktes nach 72 h die höchste 
Natriumkonzentration in der höchsten Bisphenol A-Konzentration gemessen. Nach 72 h wur-
de im Williams-Test eine signifikante Erniedrigung in den Konzentrationen 0,5; 1 und         
1,8 mg/L Bisphenol A festgestellt. Die beiden höchsten Konzentrationen waren jedoch hin-
sichtlich des Endpunkts Natrium-konzentration in der Hämolymphe nicht signifikant 
verschieden zur Kontrolle. Nach 96 h waren im Williams-Test die Natriumkonzentrationen 
aller Bisphenol A-Ansätze höher verglichen zur Kontrolle. 
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Abb. 81: Konzentration von Natrium in der Hämolymphe gesamt sowie in den unterschiedli-
chen Geschlechtern von G. lacustris bei unterschiedlicher Expositionsdauer und 
Konzentration von Bisphenol A. Dargestellt sind der arithmetische Mittelwert ± 
Standardabweichung. 
 
Die Verwendung des Williams-Tests ist zumindest bei den Ergebnissen nach 96 h mit Vor-
sicht zu betrachten, da die Werte der Kontrolle nach 96 h aus unbekanntem Grund gegenüber 
den vorangegangenen Kontrollwerten leicht erniedrigt waren (Abb. 82). Daher wurde jeweils 
mit den Ergebnissen aus den verschiedenen Expositionszeiten eine Kruskal-Wallis-ANOVA 
durchgeführt. Bei Signifikanz dieser ANOVA (nach 24 h, 72 h, 96 h) wurden jeweils alle 
Konzentrationen mit Hilfe des Mann-Whitney U-Tests mit Bonferroni-Korrektur paarweise 
miteinander verglichen. Durch diese Korrektur wurde das Signifikanzniveau auf p < 0,0033 
verändert. Nach 72 h Exposition wurde ein signifikanter Unterschied nur zwischen den An-
sätzen 0,5 und 3,4 mg/L Bisphenol A gefunden (p = 0,0031). Verglichen mit der Kontrolle 
zeigten die Ansätze mit Bisphenol A jedoch in diesem nichtparametrischen Test keinen signi-
fikanten Unterschied. Die einzigen - äußerst schwach - signifikanten Unterschiede nach 96 h 
Exposition lagen zwischen der Kontrolle und 0,5 mg/L Bisphenol A (p = 0,0032) bzw. zwi-
schen 1,8 mg/L und 6,5 mg/L Bisphenol A (p = 0,00328) vor. Die erhöhten Natrium-
konzentrationen bei 6,5 mg/L Bisphenol A traten vor allem bei den Weibchen auf. Die Weib-
chen trugen damit über alle Tiere betrachtet tendenziell stärker als die Männchen zur 
Erhöhung der Natriumkonzentration bei (Abb. 81). 
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Der zeitliche Verlauf der Konzentration von Natrium in der Hämolymphe zeigte keinen Ein-






























Abb. 82: Zeitlicher Verlauf der Natriumkonzentration in der Hämolymphe von G. lacustris 
bei Exposition gegenüber Bisphenol A. Dargestellt sind die arithmetischen Mittelwer-
te. 
 
Falls die erhöhte Natriumkonzentration in der höchsten Bisphenol A-Konzentration nicht 
durch die natürliche Variabilität, sondern durch den Einfluss von Bisphenol A zustande kam, 
könnte Bisphenol A einen ähnlichen Effekt auf diesen Endpunkt wie 4-Chlorphenol besitzen. 
Oksama & Kristoffersson (1980) zeigten bei Mesidotea entomon (Isopoda) einen vorüberge-
henden Anstieg der Natriumkonzentration in der Hämolymphe im Bereich der LC50 von       
4-Chlorphenol. Bei weiterer Konzentrationserhöhung der Chemikalie fand ein starker Rück-
gang der Natriumkonzentration bei den noch Überlebenden statt. Der (vorübergehende) 
Anstieg der Natriumkonzentration könnte durch einen selektiven Effekt des toxischen Stoffes 
auf bestimmte Gewebe oder Organe bedingt sein (Inman & Lockwood, 1977; Oksama & 
Kristoffersson, 1980). Beispielsweise führte Endrin durch eine Störung der Leberfunktion in 
Fischen zum Ausströmen von Natrium aus dem Lebergewebe (Eisler & Edmunds, 1966). Der 
genaue Wirkmechanismus ist jedoch unbekannt. Ein anderer möglicher, von Lignot et al. 
(2000) vorgeschlagener, Mechanismus für eine Erhöhung der Natriumkonzentration in der 
Hämolymphe wäre die Aktivierung der Ionenaufnahme aus dem umgebenden Medium als 
erste, kompensatorische Reaktion des Organismus auf die Chemikalie. Eine starke Reduktion 
von Natrium in der Hämolymphe fand nicht statt. Daher kann eine Hemmung der Na+-/K+-
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ATPase, wie sie beispielsweise durch Kupfer (Brooks & Mills., 2003) und p,p´-DDT (Jowett 
et al., 1981) bei Crustaceen ausgelöst wird, für das vorliegende Experiment vermutlich ausge-
schlossen werden. 
Die Osmolalität wurde von Oksama & Kristoffersson (1980) nicht gemessen. Die gleichblei-
bende Osmolalität unter dem Einfluss von Bisphenol A bei gleichzeitiger Erhöhung der 
Natriumkonzentration in der Hämolymphe könnte durch den Ausstrom von freien Aminosäu-
ren ausgeglichen werden (Oksama & Kristoffersson, 1980). Eine weitere Möglichkeit zur 
Erhaltung der gleichbleibenden Osmolalität bestünde darin, dass zumindest ein Teil des über-
schüssigen Natriums in einem osmotisch inaktiven Zustand in der Hämolymphe vorliegen 
könnte (Saxena et al., 2000). 
IV.3.2.4 Konzentration von Calcium in der Hämolymphe 
Die Konzentrationen von Calcium in der Hämolymphe von G. lacustris nach Exposition ge-
























































































Abb. 83: Konzentration von Calcium in der Hämolymphe von G. lacustris bei unterschiedli-
cher Expositionsdauer und Konzentration von Bisphenol A. Dargestellt sind der 
arithmetische Mittelwert ± Standardabweichung. *: signifikanter Unterschied zur 
Kontrolle mit p < 0,05 (Williams-Test). 
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In den Kontrollen wurde eine mittlere Konzentration von 6 bis 7 mM/L Calcium gemessen. 
Diese Werte liegen in derselben Größenordnung wie der von Wright (1980) angegebene Wert 
von 10,5 mM/L Calcium in der Hämolymphe von G. pulex im Zwischenhäutungsstadium. Es 
bestand über alle Proben von Individuen betrachtet keine Korrelation zwischen der Calcium-
konzentration und der Natriumkonzentration bzw. zwischen ersterer und der Osmolalität. 
Eine Konzentrations-Wirkungs-Beziehung lag nicht vor. Stattdessen nahm die Calciumkon-
zentration mit steigender Bisphenol A-Konzentration erst zu und dann bei einem weiteren 
Anstieg der Konzentration wieder ab. Diese Tendenz war nach 96 h signifikant (Abb. 83). Ein 
signifikanter Unterschied gegenüber der Kontrolle trat bereits ab der niedrigsten Bisphenol A-
Konzentration (0,5 mg/L) auf. Zusätzlich ist tendenziell in Abb. 83 im Verlauf des Experi-
ments eine Verschiebung des Calciumkonzentrationsmaximums von den höheren 
Konzentrationen hin zu den niedrigeren Bisphenol A-Konzentrationen zu erkennen. 
Sowohl bei der Kontrolle als auch in den Ansätzen mit Bisphenol A (Ausnahme: 3,4 mg/L) 
wurde die maximale Calciumkonzentration nach 48 h gemessen (Abb. 84). Ein Einfluss der 
Expositionsdauer gegenüber Bisphenol A auf den zeitlichen Verlauf der Calciumkonzentra-
tion in der Hämolymphe exponierter Gammariden wurde nicht nachgewiesen. Eine mögliche 
Abhängigkeit des Einflusses von Bisphenol A von der Expositionsdauer könnte durch eine 




























Abb. 84: Zeitlicher Verlauf der Calciumkonzentration in der Hämolymphe von G. lacustris 
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Suzuki et al. (2003) exponierten Goldfische in 10-6 M Bisphenol A, d.h. in umgerechnet etwa 
230 µg/L Bisphenol A. Nach 4 Tagen stieg die Calciumkonzentration im Plasma der Fische 
signifikant an, worauf bei weiterer Exposition bis zu 8 Tagen eine signifikante Erniedrigung 
der Calciumkonzentration erfolgte. Gleichzeitig wurde von ihnen die Calcitoninkonzentration 
im Plasma gemessen. Die Calcitoninsekretion wird bei Teleosteern durch Östrogen induziert. 
Calcitonin führt normalerweise zu einer Erhöhung der Plasma-Calciumkonzentration und 
scheint außerdem eine Rolle bei der sexuellen Reifung bei Fischen zu spielen. Calcitonin-
ähnliche Peptide wurden mit dem Calciummetabolismus in Crustaceen in Zusammenhang 
gebracht, auch wenn deren Wirkmechanismus noch unbekannt ist (Meyran et al., 1993; 
Wheatly, 1996). Kürzlich wurde der erste Calcitonin-Rezeptor bei Invertebraten identifiziert 
(Dubos et al., 2003). Bisphenol A, das als östrogenes Xenohormon bei Vertebraten gilt, führte 
nicht zu einer erhöhten Sekretion von Calcitonin nach 4 Tagen, aber zu einer Erniedrigung 
des Calcitonins im Plasma der Fische nach 8 Tagen (Suzuki et al., 2003). Für die Schwankun-
gen der Calciumkonzentration in Fischplasma bzw. Hämolymphe bei G. lacustris durch 
Bisphenol A könnte folglich auch ein rezeptorunabhängiger Mechanismus verantwortlich 
sein. Kirk et al. (2003) untersuchten die Ca2+-ATPase-Aktivität in Fischmuskulatur. Die Akti-
vität dieses Enzyms wurde durch Bisphenol A gehemmt. Die IC50 (die Konzentration, bei der 
eine 50%-ige Inhibition vorliegt) betrug 37 µM Bisphenol A. Dies entspricht etwa 8,45 mg/L 
Bisphenol A. Bei G. lacustris lag die Calciumkonzentration in der Hämolymphe auch in der 
höchsten Konzentration von Bisphenol A (6,5 mg/L) nach 96 h Exposition kaum niedriger als 
in der Kontrolle. Die Ca2+-ATPase-Aktivität wurde demnach nicht deutlich gehemmt. Ver-
mutlich lagen daher keine hohen intrazellulären Konzentrationen von Ca2+ vor, die zu 
Apoptosis führen (Kirk et al., 2003). Eine Veränderung der Calciumkonzentration war folg-
lich wahrscheinlich nicht für die Immobilisation und den Tod der Gammariden 
verantwortlich. Neben der Ca2+-ATPase sorgt ein Natrium-Calcium-Antiportsystem für die 
Calcium-Homöostase im Organismus (Børseth et al., 1995). Durch diesen Antiport wird Na+ 
nach innen und Ca2+ aus den Zellen nach außen befördert. Bei hohen Bisphenol A-
Konzentrationen wurde im vorliegenden Versuch tendenziell eine Abnahme des Hämolymph-
Calciums und eine Zunahme des Hämolymph-Natriums beobachtet. Folglich könnte eine 
Schädigung des Natrium-Calcium-Antiportsystems durch hohe Bisphenol A-Konzentrationen 
vorliegen. Aufschluss über eine direkte, rezeptorunabhängige Wirkung von Bisphenol A auf 
die Calciumregulation könnten Messungen der Aktivität dieser Transportmechanismen an 
isolierten Kiemen von G. lacustris liefern. 
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IV.3.2.5 Hämolymphproben mit weißem Niederschlag nach der Zentrifugation 
Bei 10 der 279 untersuchten Gammariden war die normalerweise blaue Hämolymphe bereits 
bei der Entnahme aus dem Tier milchig-blau gefärbt. Nach der Zentrifugation der Hämo-
lymphe trat ein weißer Niederschlag auf. Da dieses Phänomen sowohl bei einigen Kontroll-
tieren als auch in verschiedenen Bisphenol A-Konzentrationen vorhanden war, wird ein Ein-
fluss von Bisphenol A ausgeschlossen. Die Osmolalität von Hämolymphe mit weißem Pellet 
(Median = 254 mOsm/kg) war signifikant geringer im Vergleich zur normalen Hämolymphe 
(Median = 279 mOsm/kg), betrachtet über alle Proben (Mann-Whitney U-Test, p = 0,0098). 
Sie lag jedoch innerhalb der Spannbreite der Osmolalität der normalen Hämolymphe       
(Abb. 85). Ein Unterschied zwischen dem Überstand der milchig-blauen Hämolymphe und 






























Abb. 85: Osmolalität in milchig-blauer und blauer (normaler) Hämolymphe von G. lacustris, 
betrachtet über alle Proben. *: signifikanter Unterschied mit p < 0,05. 
 
Die Analyse des weißen Niederschlags einer Probe mit dem Nachweis von Calcium als Ziel 
ergab eine relativ hohe Calciumkonzentration von ungefähr 140 mM/L. Dieses Ergebnis ist 
als semiquantitativ zu betrachten, da mit der Methode die genaue Menge des Pellets nicht 
bestimmt werden konnte und es sich um eine Einzelanalyse handelte. Im Gegensatz zur Cal-
ciumkonzentration im weißen Pellet entsprach die Konzentration des in der Hämolymphe 
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gelösten Calciums dieser Proben (5,3 - 6,7 mM/L) der niedrigen Calciumkonzentration in den 
anderen Hämolymphproben. 
Dieses Phänomen (milchiges Aussehen der Hämolymphe) wurde bisher nicht für Amphipo-
den publiziert. Es wurde einzig bei den Krabben Sesarma dehaani (Numanoi, 1939), 
Holthuisana transversa, H. agassizi und H. valentula (Sparkes & Greenaway, 1984) und   
Ocypode cordimana (Greenaway, 1993) beschrieben. Diese Crustaceenarten benutzen offen-
sichtlich die Hämolymphe als Speicherort für Calcium im Stadium direkt vor der Häutung 
(„premolt stage“) (Sparkes & Greenaway, 1984; Greenaway, 1985). In „intermolt“-Tieren (im 
Zwischenhäutungsstadium) trat das Phänomen nicht auf. Sparkes & Greenaway (1984) unter-
suchten das sich bei Zentrifugation bildende Pellet näher. Es handelte sich dabei um winzige, 
kugelige Gebilde („microspherules“). Diese Gebilde bestanden vor allem aus Calciumcarbo-
nat, sowie zusätzlich aus Calciumphosphat und entsprechenden Magnesiumverbindungen. 
Bei der vorliegenden Studie wurde versucht, nur Tiere im Zwischenhäutungsstadium für das 
Osmoregulationsexperiment zu benutzen. Die Tiere wurden dabei mit bloßem Auge ausge-
wählt, wie beispielsweise von Aarset & Aunaas (1987) beschrieben. Im Verlauf der 
Exposition erfolgte jedoch bei ein paar Exemplaren eine Häutung, wie anhand des Vorhan-
denseins einer Exuvie beobachtet werden konnte. Das makroskopische Aussehen von 
Gammariden ist demnach eine mit Unsicherheit behaftete Methode, das Häutungsstadium 
(insbesondere den Unterschied zwischen „intermolt“ und „premolt stage“) festzustellen (Mar-
tin, 1965; Wright, 1980; Graf, 1986). Die Daten wurden dahingehend betrachtet, ob die 
Ergebnisse dieser Tiere Anlass zu falschen Schlussfolgerungen bezüglich des Einflusses von 
Bisphenol A auf die untersuchten Endpunkte bieten könnten. Dies war nicht der Fall, daher 
wurden die Daten dieser Tiere in die Auswertung einbezogen. Bei diesen Tieren („postmolt 
stage“) trat keine milchig-blaue Hämolymphe auf. 
Das „intermolt stage“ nimmt einen wesentlich größeren Teil des Häutungszyklus bei Crusta-
ceen als das „premolt stage“ ein (z.B. Graf, 1986). Im Experiment überwogen Gammariden 
mit normaler Hämolymphe, daher könnte es sich bei den Exemplaren mit milchig-blauer Hä-
molymphe um „premolt stage“-Tiere handeln. Falls dies zutrifft, entspräche das bei G. 
lacustris beobachtete Phänomen dem insbesondere von Sparkes & Greenaway (1984) be-
schriebenen bei Krabben. 
Bei G. lacustris könnte demnach ebenfalls die Hämolymphe eine Speicherfunktion für Calci-
um besitzen. Das Calcium wurde vermutlich aus dem alten Carapax resorbiert und wird für 
die Calcifikation des neuen Carapax nach der Häutung gebraucht (Greenaway, 1985). Für 
andere Amphipodenarten, vor allem die terrestrischen Orchestia cavimana, ist bekannt, dass 
als Speicherorgan die Mitteldarmcaeca dienen (Graf & Michaut, 1977; Greenaway, 1985). 
Bei Gammarus pulex ist dagegen die Speicherung von Calcium vernachlässigbar gering 
(Graf, 1964; Greenaway, 1985). Innerhalb der Gattung wurden allerdings Unterschiede fest-
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gestellt: Als Spezies in relativ hartem Wasser benötigt G. pulex keinen Calciumspeicher, wo-
hingegen G. balcanicus als Weichwasser-Gammaridenspezies eine größere Menge an 
Calcium speichert (Greenaway, 1985). G. lacustris lebt in Norwegen in Wasser mit einer ge-
ringen Härte (Ökland & Ökland, 1985), so dass für diese Gammariden eine größere 
Speicherung von Calcium eine sinnvolle Adaptation darstellen könnte. Ob G. lacustris (zu-
sätzlich) Mitteldarmcaeca für die Calciumspeicherung verwendet, ist unbekannt. Darüber 
könnten morphologische Studien Aufschluss geben. Ebenso könnten entweder durch sorgfäl-
tige Be-obachtung des Häutungszyklus oder durch die Verwendung von Präkopula-Weibchen 
gezielt „premolt stage“-Tiere hinsichtlich ihrer Hämolymphe analysiert werden. So könnte 
eventuell eine größere Probenmenge für detaillierte Analysen der Zusammensetzung des wei-
ßen Pellets gewonnen werden. Ebenso sollte überprüft werden, ob eine Stoffwechselstörung 
oder andere Krankheit für dieses Phänomen verantwortlich ist. 
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IV.4 Abschließende Betrachtung der Untersuchungen zum 
Einfluss von Bisphenol A auf die Osmoregulation bei G. 
lacustris 
Für G. lacustris wurde eine LC50 von 5,7 mg/L Bisphenol A (nominal) ermittelt. Der Einfluss 
von Bisphenol A auf die Osmoregulation bei adulten G. lacustris wurde bei einer Expositi-
onsdauer von maximal 96 h untersucht. Bisphenol A hatte keinen Einfluss auf die Osmolalität 
der Hämolymphe in den Gammariden. Die Natriumkonzentration in der Hämolymphe war 
tendenziell in der höchsten Bisphenol A-Konzentration (nominal 6,5 mg/L) erhöht. Eine Kon-
zentrations-Wirkungs-Beziehung lag bei diesem Endpunkt jedoch nicht vor. Ebenso zeigte die 
Calciumkonzentration in der Hämolymphe keine normale Konzentrations-Wirkungs-
Beziehung. Stattdessen stieg die Calciumkonzentration zuerst mit zunehmender Bisphenol A-
Konzentration an und nahm in den höchsten Bisphenol A-Konzentrationen wieder ab. Die 
Unterschiede zur Kontrolle waren nur nach 96 h Exposition signifikant. Ob es sich hierbei um 
eine endokrine Störung oder beispielsweise um einen direkten Effekt auf enzymatische 
Transportsysteme durch Bisphenol A handelt, ist unbekannt. Eine Abhängigkeit des Einflus-
ses von Bisphenol A vom Geschlecht der Gammariden auf die untersuchten Endpunkte wurde 
nicht festgestellt. 
Auch die Natrium- und Calciumkonzentrationen in der höchsten Bisphenol A-Konzentration 
waren kaum bzw. nicht unterschiedlich zu den anderen Ansätzen, dennoch waren die Gamma-
riden in der höchsten Bisphenol A-Konzentration deutlich geschädigt (Immobilisation). 
Folglich waren die Effekte auf die untersuchten Endpunkte wahrscheinlich nicht verantwort-
lich für die Immobilisation und den Tod der Gammariden. 
Im Rahmen der Untersuchung wurde bei einigen Gammariden unabhängig von der Exposition 
gegenüber Bisphenol A ein abweichendes Aussehen der Hämolymphe beobachtet. Hierbei 
könnte es sich vermutlich um eine bisher für Amphipoden unbekannte Speicherfunktion der 





Die vorliegende Arbeit war Bestandteil des Projekts Xehogamm, in dem der Einfluss von 
hormonell, insbesondere östrogen, wirksamen Umweltchemikalien auf Gammarus fossarum 
(Amphipoda, Crustacea) in natürlichen Populationen im Freiland und im Labor untersucht 
wurde. 
Zusätzlich wurde der Einfluss von Bisphenol A auf die Osmoregulation bei G. lacustris unter-
sucht, wobei unterschiedliche Effekte auf die Natrium- und Calciumkonzentration, nicht 




Im Freiland wurde im Rahmen des Projekts über einen Zeitraum von zwei Jahren ein Exposi-
tions- und Effektmonitoring bei zwei Fließgewässern (Lockwitzbach und Körsch) an 
Probenahmestellen jeweils oberhalb und unterhalb des Einleiters eines kommunalen Klär-
werks durchgeführt. Gegenstand der vorliegenden Arbeit waren dabei die Untersuchungen zur 
Populationsökologie von G. fossarum. Folgende Populationsvariablen wurden erfasst: Abun-
danz, Geschlechterverhältnis, Anteil von Juvenilen, Anteil brütender Weibchen, Fekundität, 
Körperlängen und Infektion mit Acanthocephalen. 
Unterschiede in der Populationsstruktur und -dynamik von G. fossarum waren in der Körsch 
deutlicher ausgeprägt als im Lockwitzbach. An der unteren Probenahmestelle der Körsch war 
der Anteil der Juvenilen mit der kleinsten Körperlänge sowie der Anteil brütender Weibchen 
erniedrigt. Tendenziell traf dies auch für die untere Probenahmestelle beim Lockwitzbach im 
zweiten Untersuchungsjahr zu. Bei der Körsch ist außerdem der frühere Beginn der herbstli-
chen Reproduktionspause und die geringere Körperlänge adulter Gammariden möglicher-
weise auf den Einfluss des Klärwerkseinleiters zurückzuführen. 
Trotz der Hinweise auf eine erniedrigte Reproduktion wurden an der unteren Probenahmestel-
le der Körsch die höchsten Abundanzen an G. fossarum gefunden. An der unteren 
Probenahmestelle bei der Körsch wurden folglich die erniedrigten Reproduktionsvariablen 
(geringerer Anteil der kleinsten Juvenilen und der brütenden Weibchen) durch andere Fakto-
ren kompensiert. Eine Rolle hierbei könnten die Temperatur und die Phosphatkonzentration 
im Wasser spielen. Aufgrund der höheren Wassertemperatur war die Brutentwicklungszeit an 
der unteren Probenahmestelle der Körsch wahrscheinlich kürzer als oberhalb. Durch die höhe-
re Phosphatkonzentration im Wasser unterhalb des Einleiters an der Körsch konnte 




tuation der Gammariden verbessert wurde. Im Gegensatz zur Situation bei der Körsch war der 
Phosphateintrag und damit der Nährstoffeintrag durch den Einleiter beim Lockwitzbach ge-
ringer und damit vermutlich auch die Nahrungsversorgung für die Gammariden. Einerseits 
war dies wahrscheinlich der Grund, weshalb es keine gravierende Erhöhung der Abundanz an 
der unteren Probenahmestelle beim Lockwitzbach gab. Andererseits waren die Effekte auf die 
Reproduktion jedoch nicht stark genug, um sich in einer erniedrigten Abundanz an dieser 
Probenahmestelle zu manifestieren. 
Es wurde erstmalig Intersexualität bei G. fossarum festgestellt. Im Lockwitzbach war der An-
teil an Intersexen bei den adulten Gammariden mit etwa 5 - 15 % höher als in der Körsch mit 
< 1 %. Intersexualität wurde nicht durch die Einleiter induziert. Bei den Intersexen handelt es 
sich um funktionelle Weibchen. Wodurch dieses Phänomen ausgelöst wird und welche Be-




In fünf künstlichen Fließrinnen im Gewächshaus wurde G. fossarum paarweise (im MTT) und 
in Gruppen (in größeren Expositionsgefäßen) sowie als größenstrukturierte Population in der 
Fließrinne selbst über 103 Tage exponiert. Die Nominalkonzentrationen von Bisphenol A in 
drei Fließrinnen betrugen 5, 50 und 500 µg/L. Die berechneten Effektivkonzentrationen wa-
ren 0,24; 2,4 und 24,1 µg/L Bisphenol A. Eine Fließrinne diente als Kontrolle und wurde wie 
die Fließrinnen mit Bisphenol A auf eine Wassertemperatur von 15 °C eingestellt, eine weite-
re auf 17 °C. Durch den Vergleich dieser beiden Fließrinnen ohne Bisphenol A sollte 
untersucht werden, inwieweit eine relativ geringe Erhöhung der Wassertemperatur die 
Populationsentwicklung von G. fossarum beeinflusst. 
Bei höherer Wassertemperatur verkürzte sich die Brutentwicklungszeit. Im weiteren Verlauf 
des Experiments trat eine sehr hohe Mortalität in der Fließrinne mit 17 °C auf, die nicht durch 
einen direkten Einfluss der höheren Temperatur zu erklären ist. 
Hauptziel des Fließrinnenexperiments war die Erfassung populationsrelevanter Endpunkte bei 
G. fossarum unter dem Einfluss von Bisphenol A. Im MTT wurden Mortalität, Präkopulabil-
dung, Anteil reproduzierender Weibchen, Brutentwicklungszeit, Brutgröße und Fekunditäts-
index bestimmt. Zusätzlich wurde das Überleben der in den MTTs produzierten F1-
Generation gesondert nach aufeinanderfolgenden Bruten in Expositionsgefäßen beobachtet. 
Bei gruppenweise eingesetzten Gammariden in Expositionsgefäßen wurden Daten zur Morta-
lität dieser Adulten und zur Abundanz ihrer F1-Generation erhoben. Die Populationen in den 
Fließrinnen wurden hinsichtlich Abundanz, Geschlechterverhältnis, Anteil Juveniler und brü-




Im Wasser der Fließrinne mit der niedrigsten Konzentration von Bisphenol A war die Nitrit-
konzentration in den ersten Tagen aus unbekanntem Grund erhöht. Ob Effekte in dieser 
Fließrinne auf Bisphenol A oder Nitrit zurückzuführen sind, ist unbekannt. In den ersten drei 
aufeinanderfolgenden Bruten zeigte sich in der höchsten Bisphenol A-Konzentration die größ-
te Brutgröße. Im weiteren Verlauf des Experiments übte Bisphenol A wahrscheinlich einen 
hemmenden Einfluss auf die Reproduktion der Gammariden aus. Basierend auf den Nominal-
konzentrationen wurden folgende EC10-Werte berechnet: Anteil reproduzierender Weibchen 
für die 4. Brut (MTT): 22 µg/L, Brutgröße der 4. Brut (MTT): 11 µg/L, Anteil brütender 
Weibchen (Population): 212 µg/L und Anteil Juveniler (Population): 153 µg/L Bisphenol A. 
Die EC10-Werte basierend auf Effektivkonzentrationen für dieselben Endpunkte betragen: im 
MTT 1,1 µg/L (reproduzierende Weibchen) und 0,5 µg/L (Brutgröße), in der Population      
10 µg/L (Anteil brütender Weibchen) und 10 µg/L (Anteil Juveniler). Verglichen mit der  
ebenfalls ermittelten LC50 (96 h) von 1.870 µg/L sind die EC10-Werte basierend auf den No-
minalkonzentrationen etwa um den Faktor 9 - 170 bzw. basierend auf den Effektiv-
konzentrationen etwa um den Faktor 190 - 3.700 niedriger. 
 
 
Vergleich Freiland – Fließrinnenexperiment 
In den Freilanduntersuchungen wurden im Rahmen des Projekts verschiedene Umweltchemi-
kalien im Bachwasser analysiert. Bei Vertebraten ist eine östrogene Wirksamkeit dieser 
Substanzen bekannt oder wird vermutet. Möglicherweise könnten diese Substanzen auch auf 
Crustaceen eine endokrine Wirkung haben. In den Gammaridenpopulationen unterhalb der 
Klärwerkseinleiter waren Reproduktionsvariablen im Vergleich zu oberhalb erniedrigt. Dabei 
könnte es sich um endokrine Effekte des Gemisches aus nachgewiesenen und weiteren, nicht 
analysierten Umweltchemikalien im Bachwasser handeln. Von den nachgewiesenen Substan-
zen wurde eine Einzelsubstanz, Bisphenol A, für das Fließrinnenexperiment ausgewählt. Im 
Fließrinnenexperiment wurde Bisphenol A zwar in höheren Konzentrationen als im Freiland 
vorhanden eingesetzt, die beobachteten Effekte weisen jedoch in dieselbe Richtung wie die 
Effekte im Freiland. Beispielsweise war sowohl im Freiland als auch im Fließrinnenexperi-
ment der Anteil brütender Weibchen erniedrigt. Daher kann nicht ausgeschlossen werden, 
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